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La chlordécone, insecticide organochloré, utilisée de 1972 à 1993 aux Antilles pour luttercontre le charançon du bananier, est une molécule persistante qui pollue aujourd’hui lessols, les eaux de rivière et les nappes ainsi que les agrosystèmes et les écosystèmes. 
Après des premières études sur le diagnostic de la pollution (voir Cahier du PRAM n°7) et la
compréhension des mécanismes de transfert de cette molécule, un atelier international a été
organisé par le Cirad et l’Inra afin de rassembler les spécialistes internationaux des différentes
techniques de dépollution utilisées actuellement pour remédier des sites pollués par différentes
molécules organiques. Cette manifestation a reçu le soutien financier de la Région Martinique,
du Plan National d’Action Chlordécone et la collaboration scientifique du BRGM, du Cemagref,
du CNRS, de l’IRD, de l’Université Antilles Guyane.  
Les experts scientifiques ont été sélectionnés en fonction de leurs publications internationales (ar-
ticles scientifiques et expertises référencés) et de leur disponibilité.  Ces experts, originaires de
dix pays, balayaient des champs disciplinaires complémentaires (physico-chimie, microbiologie,
génétique, physiologie végétale, agronomie, génie industriel, …) et provenaient du monde de la
recherche et de l’industrie. Un travail de synthèse bibliographique leur a été demandé en préa-
lable, afin d’étudier les possibilités d’application de techniques maîtrisées au cas spécifique de la
pollution par la chlordécone dans le contexte antillais. 
Une sélection des contributions des experts regroupées par thématique (procédés physico chi-
miques ; biodégradation ; phytoremédiation ; gestion intégrée), vous est présentée dans ce nu-
méro. Ces textes ont été traduits de l’anglais par F. Clostre, K. Romuald, et M. Lesueur Jannoyer.
Ils ont été relus et amendés par leurs auteurs. Une synthèse des discussions et des propositions
élaborées à l’issue de l’atelier clôture ce numéro.
De ces premières propositions sont en train d’émerger des projets scientifiques afin d’engager
des travaux spécifiques et ciblés, dans un premier temps, sur les voies de dépollution des eaux




ADN • Acide désoxyribonucléique
AOP • Procédés d’oxydation avancée
ARN • Acide ribonucléique
ARRp • Analyse des Risques Résiduels préventive
BAND • Bio-Atténuation Naturelle Dynamisée
BOD • Demande biologique en oxygène
BRGM • Bureau de Recherches Géologiques et Minières
CLD • chlordécone
CMA • Concentration Maximale Admissible
COD • Demande chimique en oxygène
CP • Phénols chlorés
2D • 2 Dimensions
DDE • DichloroDiphénylEthène
DEJ • Dose d’Exposition Journalière
DDT • DichloroDiphénylTrichloroétane
DNA • Deoxyribonucleic acid
DNBA • BioAtténuation Naturelle Dynamisée
EC • Polluants Emergeants
EQRS • Evaluation Quantitative des Risques Sanitaires
F • Furanes 
GBAER • Grupo de Biotecnologia Ambiental y Energias Renovables
GC • Chromatographe en phase gazeuse
GC-MS • associé à un spectromètre de masse
GC-ECD • avec un détecteur à capture d’électrons
HCB • Hexachlorobenzène
HCH • Hexachlorocyclohexane
HPLC • Chromatographie Liquide à Haute Performance
HPLC-QTRAP6MS • trappe ionique associée à un spectromètre de masse
HPLC-DAD • couplé à un détecteur à barrette de diodes
HRA • Health Risk Assessment
H2O2 • Peroxyde d’oxygène
ICR • Individual Cancer Risk
ISCO • Oxydation Chimique In Situ
ISCR • Réduction Chimique In Situ
Kb • kilobase
Koc • Coefficient de partage carbone organique/eau
LOAEL • Lowest Observable Adverse Effect Level
LOD • Limite de détection (limit of detection)
MEEDDM • Ministère de l'Écologie, de l'Énergie, du Développement durable et de la Mer 
Méthode BET • Méthode Stephen Brunauer, Paul Hugh Emmett et Edward Teller
NOAEL • No Observable Adverse Effect Level
ORC • Composés libérant de l’oxygène (Oxygen Released Compounds)
PAH • Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques
PCB • Polychlorobiphényles
PCDD • Dibenzodioxines chlorées
PCE • Perochloroéthylène (ou tétrachloroéthylène)
PHBA • Acide p-hydroxybenzoïque
POP • Polluants Organiques Persistants
PRB • Barrières Perméables Réactives
R • coefficient de  Risque
RfC • Concentration de référence
RfD • Dose de référence
SCR • Statistical Cancer Risk factor
SCRC • Statistical Cancer Risk Concentration
Sf • Pente de l’exposition journalière
 SeqSB : Bioréacteur avec des accepteurs d’électron séquentiels
 SimSB : Biréacteur avec des accepteurs d’électron simultanés
M-A SB : Bioréacteurs séquentiels aérés
SIP • Stable isotope probing
SOC • Soil organic carbon
SPE • Extraction en phase solide
SS-RG • Site Specific Remediation Goals
TEA • Accepteurs d’électrons terminaux
THC • Tétrahydrocannabinol
TLC • Thin Layer Chromatography
TOC • Transformation des composés organiques
US EPA • United States Environmental Protection Agency
UV • Ultra-Violet
VOC • Composés organiques volatiles
XPS • X-Ray photoelectron spectrometry/spectrométrie photoélectronique X












basique ou couplée avec un apport en peroxyde
d’hydrogène, les procédés de Fenton ou de
Fenton modifié, l’ajout de permanganate de
potassium ou de persulfate dans le sol. Le choix
de l’oxydant le plus approprié dépend du
composé ciblé, de la quantité de matière orga-
nique et inorganique présente dans le sol et des
conditions locales telles que la perméabilité du
sol qui influence grandement l’efficacité de la
méthode d’oxydation puisque le transfert de
masse de l’oxydant constitue l’étape la plus
problématique du processus de remédiation.
Quelques unes des techniques d’oxydation
nécessitent l’excavation du sol et certaines
d’entre elles sont effectuées en suspension (ex
situ). Les conditions optimales, la concentration
en oxydant et le temps de traitement doivent
être déterminés en laboratoire avant un essai
sur un site pilote puis à grande échelle. Les résul-
tats de l’équipe obtenus en laboratoire, dans des
réacteurs à colonnes ou en milieu non renouvelé
(batch), ont été très prometteurs quel que soit le
composé étudié. Malheureusement, le change-
ment d’échelle des procédés s’avère plus diffi-
cile. Les sols sableux, homogènes, avec une
faible teneur en matière organique ont donné
de bons résultats à grande échelle. L’injection
d’oxydants dans les sols imperméables limoneux
s’est révélée problématique. Dans ces cas précis,
l’approche a consisté en l’injection de l’oxydant
dans les mêmes canaux hydrauliques que ceux
empruntés par le contaminant.
Dans le meilleur des cas, les méthodes d’oxyda-
tion chimique peuvent être appliquées in situ,
ce qui est moins coûteux et moins perturbant
que l’excavation puis le traitement en dehors du
site. Les techniques de traitement chimique in
situ (ISCO) offrent plusieurs avantages par
rapport aux technologies conventionnelles de
traitement ; les oxydants utilisés sont aisément
disponibles et le temps de traitement est d’ordi-
naire compté en jours ou en mois plutôt qu’en
années, ce qui rend le procédé économique-
ment faisable. Par ailleurs, l’oxydation chimique
in situ est basée sur l’apport d’oxydants
chimiques au sein des milieux contaminés pour
détruire le polluant en le convertissant en des
composés plus facilement biodégradables. De
plus, lorsque l’ozone et le peroxyde d’hydro-
gène se décomposent, ils fournissent de l’oxy-
Une large utilisation des composésanthropiques chlorés comme la chlor-décone a conduit à une contamination
aigue de l’environnement. La bioremédiation
des sols serait du point de vue économique, une
option plus viable que les procédés physiques ou
chimiques mais, en raison des propriétés parti-
culières de ces molécules (hydrophobes, non
biodégradables, forte affinité pour la matière
organique), les processus biologiques peuvent
s’avérer trop lents et inefficaces face aux
composés récalcitrants. La stratégie la plus
couramment utilisée pour la remédiation des
sites contaminés par des composés récalcitrants
combine une étape d’excavation avec une phase
d’enfouissement ou d’incinération. L’utilisation
des techniques d’oxydation chimique (l’ozona-
tion, les techniques photo-catalytiques, la réac-
tion de Fenton éventuellement modifiée) pour
la remédiation des sols associée, si possible, au
lavage des sols et au traitement biologique
semble offrir de nouvelles options sur la faisabi-
lité et la rentabilité de la décontamination des
sols pollués. Plusieurs procédés basés sur
l’énergie solaire sont également disponibles
mais leurs applications conviennent pour la
plupart à la remédiation de la contamination de
surface. 
Le groupe de recherche de l’Université de Tech-
nologie de Tampere a mis en place des études
sur l’oxydation chimique des produits chimiques
récalcitrants tels que les solvants chlorés, les
phénols chlorés (CP), les biphényls polychlorés
(BCP), les dibenzodioxines chlorées et les furanes
(respectivement notés PCDD et F), les hydrocar-
bures aromatiques polycycliques (PAH), les vieux
hydrocarbures liés à la matrice du sol (cf. réfé-
rences). Le but de ces travaux est de développer
des options de pré-traitement chimique afin
d’améliorer la remédiation in situ. Aucune expé-
rience n’a encore été menée sur la chlordécone
mais vu qu’elle présente plusieurs similitudes
physiques et chimiques avec les contaminants
ciblés antérieurement, quelques extrapolations
peuvent sans doute être faites.
MÉTHODES D’OXYDATION CHIMIQUE
Les techniques d’oxydation chimique adaptées
à la remédiation des sols sont par exemple :
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L’oxydation chimique pour la remédiation des sols conta-
minés par des composés récalcitrants.
















traitement chimique et biologique. L’oxydation
chimique des sols pollués par des composés
récalcitrants a permis d’améliorer l’efficacité de
la bioremédiation pour atteindre des niveaux
d’assainissement bien meilleurs que ceux
obtenus lors de la biodégradation seule (Goi et
al., 2006 ; Kulik et al., 2006 ; Plamroth et al.,
2006 a et b ; Valderrama et al., 2009). La dégra-
dation des composés récalcitrants peut être
améliorée par l’oxydation des contaminants en
de plus petites molécules plus hydrophiles. De
même, la matière organique naturellement
présente dans le sol est oxydée. Des acides
carboxyliques de faible poids moléculaire sont
libérés de la matrice du sol après l’oxydation
chimique ce qui peut agir sur la mobilisation et
la biodisponibilité des polluants. Après la phase
initiale d’oxydation chimique, l’activité micro-
bienne retrouve rapidement un niveau normal.
L’activité microbienne du sol peut même éven-
tuellement être stimulée par la matière
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timisation dans le but de faciliter par la suite la
bioremédiation par les microorganismes autoch-
tones.
L’amélioration de la biodégradabilité des solu-
tions aqueuses provenant des industries, des
décharges ou du lessivage du sol
L’ozonation simple et l’ozonation combinée
avec un apport en peroxyde d’hydrogène ont
éliminé efficacement les agents chélateurs, les
résines acides et la toxicité causée par les
effluents des industries forestières avant leur
traitement par les boues actives (Tuhkanen et
al., 1997).
L’ozonation et le traitement par O3/H2O2 ont
amélioré le ratio BOD/COD des lixiviats issus des
décharges industrielles de 0,05 à 0,25 (Haapea
et al., 2002).
L’ozonation associée au lavage des sols et au
traitement biologique ont été capables d’as-
sainir énormément les sols contaminés par les
PAH, au point de passer en dessous des niveaux
fixés par la règlementation finlandaise. Le taux
d’élimination des PAH était supérieur à 90%
(Haapea et al., 2006).
La combinaison du lavage du sol avec l’ozona-
tion et le traitement biologique a permis d’éli-
miner plus de 95% de la pollution de sols
contaminés par 4000 mg de composés phéno-
liques chlorés (Haapea et al., 2005).
L’ozonation a été capable d’éliminer la plupart
de la toxicité de nitrophénols et d’améliorer leur
biodégradabilité (Goi et al., 2004).
Le couplage de la photocatalyse avec l’extrac-
tion par l’huile d’olive
Les radiations solaires et UV associées avec l’ex-
traction par les huiles ont démontré leur effica-
cité pour mobiliser et dégrader les composés
chlorés très hydrophobes tels que les PCDD/F.
Lorsque des sols contaminés provenant d’une
scierie ont été mélangés à de l’huile végétale et
irradiés à lumière noire, l’élimination des
PCDD/F a été quasi totale (Isosaari et al., 2001).
La dégradation a probablement été induite par
l’absorption de la lumière par les acides gras
insaturés et les composés phénoliques présents
dans l’huile d’olive, ce qui a conduit à une
photolyse accrue des PCDD/F (Isosaari et al.,
2004).
L’oxydation chimique comme pré-traitement
pour la remédiation biologique des sols conta-
minés
L’objectif de la plupart des études sur la remé-
diation des sols à l’Université de Technologie de
Tampere est de parvenir à associer les étapes de
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gène à la communauté microbienne, ce qui
améliore la phase de bioremédiation. Par consé-
quent, l’oxydation chimique in situ avec ajout
modéré de produits chimiques peut être appli-
quée en combinaison avec les traitements biolo-
giques pour mettre en œuvre une stratégie de
remédiation plus respectueuse de l’environne-
ment et avec un meilleur rapport coût-efficacité.
Cependant, les techniques d’oxydation
chimique, surtout in situ, présentent plusieurs
limites et ne devraient pas être considérées
comme des solutions miracles applicables à tous
les sites. Pour cette raison, l’utilisation du
procédé d’oxydation chimique pour la remédia-
tion in situ des sols contaminés a besoin
d’études préalables très minutieuses. L’optimi-
sation des paramètres du procédé (tels que le
choix de l’oxydant et l’estimation de la dose
d’oxydant nécessaire) devrait être testée en
laboratoire au cas par cas. La perméabilité du sol
agit sur le rayon d’injection et l’efficacité de
transfert dans le sol. Les matrices organiques et
inorganiques ont toujours un besoin intrinsèque
en oxydant ; celui-ci peut varier du raisonnable
(sable) à l’inacceptable. Les sols et les sédiments
contenant beaucoup de matières organiques
consomment d’énormes quantités d’oxydants.
Dans ce cas, le traitement biologique pourrait
être appliqué comme pré-traitement pour l’éli-
mination de la fraction biodégradable avant
l’étape de polissage chimique. 
RÉSUMÉ DE NOS EXPÉRIMENTATIONS
AVEC L’OXYDATION CHIMIQUE
Des études ont été menées à l’Université de
Technologie de Tampere durant les deux
dernières décennies afin de réussir à associer le
traitement chimique avec le traitement biolo-
gique pour la remédiation des eaux souter-
raines, de l’eau potable, de différentes sortes
d’eaux usées, des surfaces, des sols et des sédi-
ments contaminés par des composés récalci-
trants. Différentes molécules ont été considérées :
les vieux hydrocarbures, les solvants chlorés, les
phénols chlorés, les PAH, les PCB et les PCDD/F.
En plus de l’efficacité d’élimination, la dose
d’oxydant requise et l’influence de la matrice sur
l’efficacité du traitement a été particulièrement
étudiée vu que ces paramètres constituent l’obs-
tacle principal à l’utilisation de ces techniques à
grande échelle. L’impact du pré-traitement
chimique sur la phase de biodégradation consé-
cutive a été évalué afin de trouver la dose mini-
male nécessaire à l’obtention des résultats
attendus. Les doses d’oxydants chimiques utili-
sées pour le pré-traitement sont en cours d’op-
organique générée, plus facilement biodégra-
dable (Palmroth et al., 2006).
CONCLUSIONS
L’examen expérimental préliminaire de la chlordé-
cone peut être mené aisément en laboratoire. La
dégradation peut être étudiée en phase aqueuse
ou solide avec des échantillons de synthèse. L’ex-
périence devrait être répétée ensuite avec de véri-
tables échantillons de sols ; le vieillissement des
sols contaminés par la chlordécone rendant le
traitement plus difficile. Le changement de la
toxicité et de la biodégradabilité après l’oxyda-
tion devrait être suivi grâce à des tests de toxicité
et de biodégradabilité (BOD du sol par exemple).
La dégradation de la chlordécone et la formation
possible de co-produits devraient être examinées
par des analyses chimiques car les produits d’oxy-
dation peuvent parfois s’avérer plus toxiques que
le composé de départ.
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diation  nécessiterait  des échelles de temps très
longues (plusieurs siècles) pour atteindre des
niveaux de dégradation comparables à ceux
obtenus lors d’une extraction par solvants (Cabi-
doche et al., 2006). D’autres approches scienti-
fiques pourraient être envisagées telles que les
procédés d’oxydation avancée (AOP), que ce soit
après une extraction du sol (et le traitement des
produits d’excavation) ou pour le traitement des
eaux polluées par la chlordécone avant leur utili-
sation. 
Les procédés d’oxydation avancée, même s’ils
empruntent différentes voies de réaction
chimique, sont tous caractérisés par le profil
chimique suivant : la production de radicaux
hydroxyles (•OH). Ces radicaux sont très réactifs
(potentiel d’oxydation = 2,8V) et attaquent la
plupart des molécules organiques. Ils possèdent
une capacité de réaction peu sélective, propriété
qui s’avère très utile pour un oxydant utilisé
dans les cas de pollution environnementale. Des
effluents avec une faible teneur en COD
(quelques gL-1)  peuvent être correctement
traités par ces techniques, alors que des teneurs
plus élevées nécessiteraient la consommation de
quantités importantes de réactifs coûteux. Les
méthodes faisant appel à la dégradation par les
UV, ou combinant H2O2/UV, O3/UV et H2O2/UV/O3
utilisent la photolyse du peroxyde d’hydrogène
et de l’ozone pour produire des radicaux hydro-
xyles. D’autres méthodes, comme la photocata-
lyse hétérogène et la réaction de photo-Fenton
homogène sont basées sur l’emploi d’une large
gamme de semi-conducteurs et sur l’ajout de
peroxyde d’hydrogène aux oxydes de Fe2+ et sur
l’irradiation UV-VIS. Ces deux procédés sont
pertinents dès lors que l’énergie solaire peut
être utilisée. L’inconvénient majeur à l’utilisation
des procédés d’oxydation avancée est écono-
mique (réactifs coûteux comme H2O2 ainsi que
la génération des UV). Donc, les applications
futures de ces procédés devraient être amélio-
rées par la valorisation de l’énergie solaire ou de
la catalyse (figure 1).
Dégradation solaire des pesticides à haute
concentration :
Jusqu’à aujourd’hui, les applications des tech-
nologies solaires ont été étudiées et dévelop-
pées de manière très intensive pour la
photocatalyse par TiO2 et la réaction de photo-
L’utilisation de pesticides a augmentéconsidérablement, avec une productionquasi doublée tous les 5 ans depuis 1975.
Les rapports des Nations Unies estiment que
pour tous les pesticides utilisés en agriculture,
moins de 1% atteignent réellement leur cible :
les cultures. L’agriculture utilise aujourd’hui de
manière plus importante et plus large les pesti-
cides, avec près de 400 000 Tm utilisées en 2000
dans l’Union Européenne. Le devenir non
contrôlé des substances appliquées entraine la
contamination des sols et des eaux proches des
sources de pollution.
La diffusion de la chlordécone (également
appelée Kepone) dans l’environnement  s’est
effectuée lors de sa production, de son utilisa-
tion comme insecticide et de la dégradation du
Mirex. On s’attend à ce que la chlordécone s’ad-
sorbe sur les sols ; cependant un lessivage vers
les nappes peut aussi être observé, en particu-
lier pour les sols sableux ou pauvres en matières
organiques. Aux Antilles, la chlordécone a été
appliquée de 1972 à 1993 sur les parcelles de
bananiers. Ces utilisations ont eu pour consé-
quence une pollution durable des sols, des eaux
des écosystèmes aquatiques et des cultures. La
molécule de Kepone est très stable dans l’envi-
ronnement. Aucun produit de dégradation n’a
été identifié. Lorsqu’il est appliqué sur le sol, le
Kepone s’adsorbe aux particules de sol. Un
transfert vers les nappes peut être observé par
lessivage. Lorsqu’il est transféré vers les
ressources en eaux, il s’adsorbe aux sédiments.
La demi-vie du Kepone en rivière est de 2,8 à 46
ans. Dans l’air, le Kepone se photo-dégrade
directement ou bien il réagit avec l’ozone ou les
radicaux hydroxyles produits photo-chimique-
ment. Le Kepone s’adsorbe aux particules en
suspension dans l’atmosphère, et de ce fait il est
également sujet à une sédimentation gravita-
tionnelle.
Selon les informations disponibles (UNEP, 2007),
les techniques usuelles de décontamination du
sol par extraction au solvant et incinération sont
très coûteuses. La dégradation biologique n’est
pas très efficace car non seulement le rende-
ment est faible mais en plus elle conduit à des
produits de dégradation tout aussi toxiques que
la chlordécone. La chlordécone peut être
absorbée par des plantes spécifiques. Cepen-







Dégradation de la chlordécone dans l’eau en utilisant des
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les eaux courantes et les eaux usées en milieu
naturel. Notre groupe a l’expérience  de la
dégradation solaire par photo-Fenton des
polluants émergeants avec un traitement
modéré photo-Fenton (faible concentration en
fer et en H2O2 à pH neutre). Différents échan-
tillons d’eau ont été testés avec 5µgL-1 de
15 polluants émergeants différents, les échan-
tillons ont été extraits par SPE avant une analyse
et qui perturbent le système endocrinien ; par
conséquent, un traitement tertiaire efficace est
nécessaire pour éliminer totalement ces subs-
tances. L’efficacité des procédés d’oxydation
avancée dans l’élimination des polluants émer-
geants a été étudiée pour les eaux déminérali-
sées en laboratoire pour des concentrations
allant du mg au gramme, ce qui n’est pas
comparable aux concentrations détectées dans
Dégradation de pesticides à faible concentra-
tion :
Le problème lié aux polluants émergeants (les
EC) en Europe peut être aisément extrapolé à la
chlordécone aux Antilles. Du fait de leur usage
croissant, les produits pharmaceutiques, comme
les anti-inflammatoires (ibuprofen), les antibio-
tiques (flumequine), les anti-épileptiques (carba-
mazépine), les perturbateurs endocriniens
(bisphénol A et atrazine) et les produits d’hygiène
comme les oxybenzones et les parabènes
(PHBA), les produits synthétiques de parfumerie
(musc xylène et galaxolide) les pesticides (isopro-
turon, endosulfan, ceux dont la structure est
similaire à celle de la chlordécone) et des subs-
tances illicites (THC et cocaïne) pour n’en
nommer que quelques uns, et d’autres xénobio-
tiques, sont retrouvés en quantités de plus en
plus importantes dans les eaux usées, les eaux
de surface et même les eaux de consommation
(Kasprzyk-Hordern et al., 2009).  Des exemples
très pertinents de ces polluants émergeants (EC),
comme ceux mentionnés plus haut, qui sont
présents sporadiquement dans l’eau à des taux
variant de 100 ngL-1 à 20 µgL-1 (Zhao et al.,
2009), ne sont pas nécessairement persistants ou
dangereux, car ils sont introduits continuelle-
ment dans l’environnement, comme cela est le
cas pour le lessivage de la chlordécone prove-
nant des sols pollués. Le problème des concen-
trations continuellement croissantes de ces
composés doit être pris en compte de manière
plus importante, et de fait, devrait passer par
l’application de protocoles de traitement des
eaux usées plus performants, y compris l’utilisa-
tion de technologies nouvelles ou améliorées.
L’eau potable devrait être indemne de ces subs-
tances toxiques, persistantes, non dégradables
Fenton (Malato et al., 2009). La règle générale est
que chaque cas est spécifique. En conséquence,
des recherches préliminaires seront nécessaires
pour optimiser la meilleure solution au cas par
cas. Il n’existe pas d’information publiée sur l’ap-
plication de l’AOP à la chlordecone.
Les radicaux hydroxyles sont capables d’initier
une série de réactions oxydatives qui peuvent
aboutir à la minéralisation complète des pesti-
cides (Konstantinou et al., 2003 ; Devipriya et al.,
2005). Mais bien évidemment, la performance
de ces traitements dépend de la nature des
molécules ainsi que des paramètres opération-
nels sélectionnés. La figure 2 montre le traite-
ment photocatalytique de 5 pesticides :
imidacloprid, methomyl, diuron, formetanate et
pyrimethanil. Tous les pesticides peuvent être
dégradés par photocatalyse. Cependant, pour
les AOP, si la transformation des composés orga-
niques parents est souhaitable, le principal
objectif est la minéralisation de tous les
polluants. L’efficacité de la dégradation n’est
pas démontrée uniquement parce que le
polluant initial est entièrement décomposé.
Dans tous les cas, de nombreuses nouvelles
molécules organiques peuvent apparaître car les
transformations des composés organiques (TOC)
restent élevées après la disparition du composé
parent  et la minéralisation totale (c’est-à-dire la
disparition complète des TOC et la production
d’acides inorganiques hétéroatomiques) ne peut
être obtenue qu’après une longue période irra-
diation. La concentration initiale observée sur la
figure 2 pourrait être représentative de la
concentration probablement mesurée lorsque
l’eau est mélangée aux solvants pour l’extrac-













Co de 5µgL-1) avec
addition de 5mgL-1
de Fe en RE à pH3.
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Figure 2.  dégradation et
minéralisation
de différents pesticides
dans un pilote solaire
(concentration initiale,




Elimination de la Chlordecone par adsorption
sur charbon actif. Etat des lieux et prospectives
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importantes. Le diamètre de la molécule est de
l’ordre de 0,4 à 0,5 nm suivant le type de calcul ;
- Une volatilité excessivement faible, voir inexis-
tante, comme le montre la valeur de pression
de vapeur saturante. Pour mémoire, un
produit est considéré comme un composé
organique volatile si PVS > 10 Pa ;
- Une solubilité dans l’eau à la température de
25°C de l’ordre de 1 à 2 mg/L. Généralement,
les molécules de faible solubilité sont bien
adsorbées sur des surfaces solides.
L’ÉLIMINATION DE LA CHLORDÉCONE
SUR CHARBON ACTIF
Un des matériaux adsorbants universels est le
charbon actif. Du fait de sa structure poreuse
(Figure 2), on le trouve fréquemment utilisé
dans les usines de traitements pour éliminer les
micropolluants solubles présents dans les eaux à
potabiliser (Figure 3). Il est :
- soit injecté en tête de la filière de traitement
sous la forme de poudre pour éliminer les pics
de pollution saisonniers. Dans ce cas, il est
considéré comme consommable.
- soit en grain, en garnissage de filtre, en affi-
nage pour traiter la pollution soluble rési-
duelle. Il peut-être régénéré principalement
par réactivation thermique.
Dans le cas des pesticides, la législation
demande une concentration maximale dans les
eaux de boisson de 0,10 µg/L. Les quantités de
charbon actif en poudre ou les temps de séjour
dans les adsorbeurs doivent être optimisées en
fonction de la concentration initiale, de la




Le charbon actif est un matériau intéressant
pour l’élimination de la Chlordécone présente
dans les eaux. Du fait de la taille de cette molé-
QUELQUES ELÉMENTS DE CONTEXTE
L a chlordécone est un pesticide organo-chloré utilisé comme produit phytosani-taire, en particulier, contre le charançon
du bananier dans les Antilles françaises. Elle a
été interdite d’emploi dans ces régions en 1993.
Des sols de cultures bananières sont contaminés.
Les ruissellements et infiltrations des eaux de
pluie sont à l'origine du transport et de la diffu-
sion de cette molécule dans les sols, les nappes,
les eaux de surface puis par transfert liquide –
solide sur les sédiments et les vases.
Quelques études antérieures montrent que la
Chlordécone s’adsorbe sur des solides plus ou
moins poreux. On peut citer par exemple :
• les argiles et les sédiments à des pH compris
entre 5 et 8. L’équilibre solide-liquide est alors
très rapide ;
• les résines polymériques macroréticulées du
type copolymère Styrène – Divinylbenzène
(XAD2). Le but est ici de faire une préconcen-
tration de la molécule avant analyse ;
• les algues comme Prototheca zopfil immobili-
sées dans un gel d’agar sous la forme de billes
servant de garnissage dans un lit fixe noyé ;
• l’adsorption-réduction de la molécule par des
catalyseurs métalliques. Les sous produits
formés sont le Hydrochlordecone et le Dihy-
drochlordecone ;
• le charbon actif sous différentes formes
(poudre, grains, textiles...).
L’objectif de ces notes est de montrer la possibilité
d’élimination de la Chlordécone présente dans
l’eau par adsorption en particulier sur du charbon
actif, afin d’obtenir une eau de boisson de bonne
qualité. De plus, quelques réflexions prospectives
seront proposées, en conclusion, sur les travaux
de recherche-développement à mettre en œuvre
pour optimiser ce type de traitement.
LA CHLORDÉCONE :
STRUCTURE ET PROPRIÉTÉS
La Chlordécone, appelée aussi Képone, a pour
nom chimique la 1,1a,3,5a,4,5,5a,6-decachlo-
rooctahydro-1,3,4-metheno-2H-cyclobutane[c,d]
pentalen-2-one en nomenclature internationale
(figure 1).
Ces propriétés physicochimiques sont données
sur le tableau 1. On peut noter :


























par HPLC-DAD.  Les polluants émergeants ont
été dégradés facilement par les radicaux hydro-
xyles et les autres composés organiques de l’eau
ne sont pas entrés en concurrence (voir figure 3).
Cela est important dans la mesure où cela
permet une dégradation rapide des polluants
émergeants avec une faible quantité de fer et
une consommation de peroxyde d’hydrogène
(H2O2) réduite.
Jusqu’à 52 polluants émergeants détectés dans
les eaux et analysés par HPLC QTRAP-MS après
SPE ont été dégradés de manière convenable
par ce procédé pour une contamination de
l’ordre du µgL-1. La plupart des composés ont été
dégradés partiellement pendant l’etage obscure
de la phase Fenton de l’expérimentation, et
presque tous ont été dégradés en dessous de
leur limite de détection (LOD, 0,03 µgL-1) dès les
30 premières minutes. Différentes expérimenta-
tions réalisées avec des échantillons d’eau
polluée obtiennent des résultats similaires
(Klamerth et al., 2010).
CONCLUSION :
Deux solutions sont proposées pour la dégrada-
tion de la chlordécone en ce qui concerne l’ap-
plication des procédés d’oxydation avancée : soit
après une extraction du sol (et le traitement des
déchets extraits) soit pour le traitement, avant
son usage, de l’eau polluée. Dans les deux cas,
les outils technologiques sont basés sur une
photocatalyse utilisant des collecteurs solaires
comme ceux présentés en figure 4.
Formule brute C10Cl10O
Masse molaire (g/mol) 490,636
Température de décomposition (°C) 350
Pression de vapeur saturante à 20 °C (PVS) (Pa) 3 10-7 Pa
Surface moléculaire (Å2) 326,311
Volume moléculaire (Å3) 264,265
Tableau 1 : quelques caractéristiques de la Chlordécone
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cule, on proposera un matériau mésoporeux.
Cependant, afin d’optimiser son utilisation, des
travaux de recherche sont à développer à diffé-
rents niveaux :
- Définir préalablement une procédure d’ana-
lyse de la Chlordécone à l’état de traces (de
l’ordre du ng/L) dans les eaux et dans les solides
(flocs, boues...).
- En laboratoire, il conviendrait de déterminer les
meilleurs charbons actifs et les quantités à
mettre en œuvre par une étude des cinétiques
de transfert et des équilibres d’adsorption. Les
conditions opératoires des filtres (vitesse, temps
de séjour, temps de cycle...) doivent être définies. 
Pour le traitement et/ou l’épuration des eaux
contaminées, un charbon actif biologique peut
se révéler prometteur. Il s’agit de coupler la
propriété de stockage dans la porosité du
charbon actif et la capacité potentielle de
certaines bactéries à biodégrader la Chlordé-
cone.
- les sites (captages, eaux souterraines, et usines
d’eau à potabiliser), à partir des données de
laboratoire, des systèmes de traitement
doivent être proposés et/ou améliorés. Dans le
cas des usines de traitement, la Chlordécone
doit être analysée aux différentes étapes afin
d’évaluer la potentialité d’élimination de
chaque opération unitaire. L’injection du
charbon actif en poudre doit être optimisée en
qualité et en quantité. La mise en place de
filtre d’adsorption en affinage est à envisager. 
Les possibilités de production de charbon actif
sur place, à partir de biomasse existante, doivent
être explorées. De même, la régénération in situ
des charbons actifs saturés doit être étudiée.


















eau brute prétraitement coagulation
et clarification
filtre à sable ozonation filtration
à charbon actif
désinfection
8 coagulant, 9 adjuvant, 10 charbon actif en poudre
11 ozone
12 désinfectant, 
chlore - eau de javel
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voire certains polymères. Le charbon naturel est
la source la plus couramment utilisée pour la
production de charbon actif. Toutefois, les sous-
produits issus des industries du bois et de l'agri-
culture (sciures, résidus de récolte, etc.) qui sont
en général peu coûteux, offrent une source de
matières premières renouvelables pour la
production locale de charbons actifs. Bon
nombre de sous-produits de l’agriculture et de
l’industrie agroalimentaire ont ainsi fait l’objet
d’études ; on peut citer : fibres de coco, épis de
maïs, capsules de coton, bambou, pelures de
manioc, racines de vétiver, par exemple. Pour
notre étude, la bagasse de canne à sucre, qui est
un sous-produit des industries du rhum et du
sucre, a été sélectionnée comme précurseur de
charbon actif. Les charbons actifs de bagasse ont
été préparés selon deux procédés d’activation
différents : l’un d’entre eux, BagH2O, a été activé
par de la vapeur d’eau alors que les trois autres
ont été activés par imprégnation avec des quan-
tités d’acide phosphorique différentes donnant
les échantillons BagP0,5, BagP1 et BagP1,5. Les
caractéristiques texturales et chimiques des
charbons actifs de bagasse ont été tout d’abord
déterminées. Ils possèdent des surfaces spéci-
fiques (BET) élevées (>1200 m2/g). Les échan-
tillons BagH2O et BagP0,5 sont essentiellement
microporeux alors que BagP1 et BagP1,5 sont
mésoporeux. De plus, comme attendu, le
charbon activé par de la vapeur d’eau (BagH2O)
est basique alors que ceux ayant subi une acti-
vation chimique sont acides. L’analyse des grou-
pements fonctionnels à la surface des charbons
actifs a été effectuée par la méthode XPS. Les
résultats montrent que BagH2O possède les
quantités de graphite, d’hydroxyle, de carboxyle
et d’oxygène chimiosorbé les plus importantes.
Les études des cinétiques et isothermes d’ad-
sorption de la chlordécone et du ß-HCH sur ces
CA ont montré que ces charbons actifs synthé-
tisés à partir de bagasse, étaient efficaces dans la
dépollution des eaux contaminées par ces pesti-
cides. Ils permettent plus de 80% de dépollution
pour les deux molécules. De plus, il a été
démontré que l’adsorption de la CLD était favo-
risée à une température élevée et pour un pH
de la solution voisin du pHPZC du charbon actif
utilisé suggérant que les interactions mises en
jeu sont de nature hydrophobe. Ce processus
est exothermique. Un fort pourcentage de
graphites et de groupements carbonyles et une
Les substances actives, l’hexachlorocyclo-hexane (HCH), en mélange d’isomèresalpha, béta et gamma-HCH ou le
gamma-HCH seul, appelé également lindane,
l’aldrine, la dieldrine et la chlordécone, ont été
utilisées intensivement en Guadeloupe et Mar-
tinique, de 1950, date de leur mise sur le mar-
ché, à 1993, date de la dernière interdiction
définitive obtenue pour la chlordécone. Chimi-
quement très stables, ces molécules transitent
d’un compartiment de l’environnement à l’au-
tre et persistent longtemps dans les sols. Au-
jourd’hui, ils participent à une pollution
chronique de tous les compartiments de l’envi-
ronnement ainsi que de la chaîne trophique. Des
mesures immédiates ont été prises de manière à
traiter les eaux destinées à la consommation hu-
maine. Ainsi, des stations de traitement des
eaux, utilisant des filtres à charbon actif comme
adsorbant, ont été mises en place. La première
partie de ce travail consiste à optimiser le trai-
tement de cette pollution par des charbons ac-
tifs préparés à partir de bagasse, afin de
valoriser une biomasse locale ; ce qui permet-
trait le traitement de cette pollution par un ma-
tériau issu d’une production locale. Les facteurs
influençant le processus d’adsorption ainsi que
les paramètres permettant une adsorption maxi-
male de ces deux composés, seront étudiés. Afin
d’étudier les possibilités de biorégénération des
charbons actifs contaminés et de traitement des
sols pollués, une étude centrée sur la recherche
de bactéries capables de dégrader le HCH et la
chlordécone (CLD) a été menée.
1. ADSORPTION DE LA CHLORDÉCONE
ET DU HCH SUR LES CHARBONS
ACTIFS DE BAGASSE
Le charbon actif est un adsorbant couramment
utilisé pour éliminer les polluants des effluents
liquides et gazeux. C’est un matériau très
reconnu pour son excellente capacité d’adsorp-
tion. En effet, il a une très grande affinité pour
les substances organiques et inorganiques,
même à de faibles concentrations. De ce fait, la
filtration sur charbon actif est devenue l’une des
méthodes les plus utilisées pour la potabilisation
des eaux usées. Les charbons actifs disponibles
dans le commerce sont en général issus de
matières naturelles telles que le charbon, la





















Dans la continuité directe de ce travail, l’étude
de la régénération des charbons actifs conta-
minés par des solvants peu polluants est en
cours. L’isolement des bactéries contenues dans
les sols pollués de Guadeloupe et capables de
dégrader le HCH ainsi que la recherche de bacté-
ries anaérobies dégradant la chlordécone sont
menés. La voie de régénération biologique des
charbons actifs contaminés est explorée. Les
résultats obtenus pourront être transposés à la
dépollution des sols.
bles de la dégradation du lindane. L’ADN du sol
Haut féfé Nord sur lequel le lindane n’a pas été
épandu, ne possède pas le gène linA. En
revanche, concernant la CLD, les essais de dégra-
dation réalisés en conditions aérobies sur les
quatre sols de Guadeloupe dans un milieu
minéral n’ont pas abouti à la décomposition de
la molécule. La CLD est, en effet, une molécule
possédant une structure en cage avec 10 atomes
de chlore, la rendant difficilement biodégra-
dable dans ces conditions. Afin d’obtenir une
décomposition de la CLD, les voies de dégrada-
tion anaérobies sont en cours d’étude. 
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faible quantité de groupements C-O-C ou C-OH
favorisent l’adsorption de la CLD. L’adsorption de
la CLD est exothermique. L’adsorption du ß-HCH
est, quant à elle, endothermique et favorisée à
basse température sur des charbons actifs possé-
dant un pourcentage élevé de groupements
carboxyliques. 
Les modélisations des cinétiques et des
isothermes, mais en particulier, l’étude par ther-
modésorption réalisée sur les différents char-
bons actifs bruts d’une part et contaminés, ont
permis d’émettre des hypothèses quant au
mécanisme d’adsorption des deux molécules à
la surface de BagH2O, BagP0,5, BagP1 et
BagP1,5. Pour le ß-HCH, l’étude des isothermes
permet de proposer que le ß-HCH s’adsorberait
à la surface des charbons actifs par la formation
de liaisons hydrogènes entre les atomes d’hy-
drogène des groupements carboxyliques et les
atomes de chlore du pesticide. 
2. ETUDE DE LA DÉSORPTION
THERMIQUE DES MOLÉCULES
DE CHLORDÉCONE ET HCH FIXÉES
SUR LES CHARBONS ACTIFS
DE BAGASSE, EN VUE DE LEUR
RÉGÉNÉRATION THERMIQUE
Pour la CLD, l’étude par thermodésorption met
en évidence un lien entre la diminution de la
vitesse de décomposition des groupements
anhydrides et l’augmentation de la vitesse de
décomposition des groupements carboxyliques.
Le mécanisme proposé suggère que lors de la
mise en solution des charbons actifs, les molé-
cules d’eau interagissent avec les anhydrides
conduisant à la formation de groupements
carboxyliques. Par la suite, une fraction des
molécules de chlordécone réagirait avec ces
groupements carboxyliques en formant des liai-
sons covalentes. L’autre fraction serait fixée par
des liaisons plus faibles. D’autre part, ces résul-
tats ont  démontré que les interactions mises en
jeu entre la CLD et les charbons actifs BagH2O et
BagP1,5, diffèrent de celles intervenant entre la
CLD et les charbons actifs BagP0,5 et BagP1.
3. RECHERCHE DE BACTÉRIES
CAPABLES DE DÉGRADER
LE LINDANE ET LA CHLORDÉCONE
DANS DES SOLS POLLUÉS
DE GUADELOUPE
Le HCH peut être dégradé en conditions anaé-
robies ou aérobies. Les isomères du HCH
peuvent subir une biodégradation au sein des
écosystèmes essentiellement anaérobies, tels
que les sols inondés et les sédiments lacustres.
Cependant, la minéralisation du composé est
obtenue uniquement en conditions aérobies.
Certaines souches bactériennes capables de
décomposer le lindane et les autres formes du
HCH en conditions aérobies, ont pu être isolées.
C’est le cas  de Sphingobium, anciennement
connue sous le nom de Sphingomonas pauci-
mobilis. Les souches de Sphingobium ont été
identifiées à différents endroits de la planète.
Elles sont capables d'utiliser le HCH comme seule
source de carbone dans un milieu minéral. La
souche Sphingobium japonicum (anciennement
S. paucimobilis UT26), isolée au Japon, est
capable de dégrader les isomères α- et γ-HCH
mais pas le β-HCH. La souche Sphingobium
indicum B90A, proche de UT26 et isolée en Inde,
est capable de dégrader les quatre principaux
isomères du HCH (α-, β-, γ-, δ-HCH) mais ceci à
des vitesses différentes. Une souche similaire aux
deux premières, Sphingobium francense Sp+, a
été isolée en France. Cette souche est égale-
ment capable de décomposer les isomères
α-, γ-, et δ-HCH, mais le ß-HCH semble ne pas
subir de dégradation par cette bactérie. Pour ce
qui concerne la chlordécone, en condition méta-
bolique aérobie, Georges et Claxton ont montré
la capacité de trois espèces de Pseudomonas à
utiliser ce pesticide organochloré comme source
d’énergie et de carbone. En condition co-méta-
bolique aérobie, Ondorff et Colwell ont observé
la dégradation de la chlordécone par des bacté-
ries issues des sédiments et des boues de station
d’épuration provenant de la James River. Après
huit semaines, ces bactéries principalement
représentées par des souches de Pseudomonas
aeruginosa KO3 ont réduit la chlordécone à
hauteur de 10 à 14%. En condition co-métabo-
lique anaérobie, la chlordécone peut être
dégradée jusqu’à 86 % par une déshalogénation
réductive par la souche Methanosarcina ther-
mophila après 10 jours d’incubation.
Les études de biodégradation du lindane dans
des microcosmes de quatre sols issus de Capes-
terre-Belle-Eau, ont permis d’obtenir une perte
en lindane d’au moins 40% en 14 jours dans les
sols de Blondinnière et Fromager. De plus, les
résultats ont également permis de mettre en
évidence la présence des gènes linA et linB dans
les sols de Blondinnière, Grand-Café et
Fromager. Ce dernier sol est le seul à posséder à
la fois le linA et le linB. Ces sols qui ont autre-
fois subi un épandage de HCH  contiendraient
des bactéries possédant les enzymes responsa-
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problème pour les microorganismes anaéro-
bies, au contraire, plus le nombre de chlores est
élevé et plus le composé leur est accessible ;
• de nombreux composés organochlorés sont
plus facilement dégradables en anaérobiose
qu'en aérobiose, particulièrement ceux qui ont
un nombre élevé de chlores ;
• le mécanisme de dégradation est en général
une déchloration réductive (remplacement
d'un chlore par un H et libération du chlore
sous forme de Cl-) ;
• cela implique un besoin d'équivalents réduc-
teurs (e- + H+) ;
• la déchloration réductive est une réaction
exergonique (thermodynamiquement favo-
rable et qui se réalise spontanément) ;
• les microorganismes peuvent récupérer
l'énergie libérée au cours de la réaction, et
donc ils peuvent se développer en utilisant les
organochlorés comme accepteur d'électrons ;
Les preuves des affirmations précédentes ont
été synthétisées dans plusieurs revues (Mohn &
Tiedje, 1992 ; Häggblom & Bossert, 2003 ;
Maphosa et al, 2010)  qui mettent en évidence
que la déchloration réductive est un processus
microbien majeur. Dans ces conditions, la chlor-
La chlordécone a la réputation d'être ré-fractaire à toute attaque microbienne.Pourtant, la capacité de certains mi-
croorganismes anaérobies à utiliser comme ac-
cepteur d'électrons une grande variété de
composés organiques halogénés, dont les PCB et
dioxines, suggère que des microorganismes sus-
ceptibles d’utiliser la chlordécone comme ac-
cepteur d'électron devraient aussi exister. Dans
cet article nous allons présenter et discuter des
arguments montrant que la chlordécone n'est
pas forcément réfractaire à une dégradation mi-
crobienne, en mettant l'accent (1) sur une dé-
monstration à l'échelle du laboratoire et (2) sur
la démarche à suivre pour la mise en oeuvre




Depuis les travaux de Suflita et al, 1982, nous
avons appris que :
• une grande variété de composés organo-
chlorés aromatiques et aliphatiques est biodé-
gradable en anaérobiose ;


































































Figure 1. Structure développée de (I) CLD avec la numération des carbones dans le 
système IUPAC, (II) CLD avec la numération dans le système CAS*, (III) Chlordécol, 













*D’après Alain Archelas, CNRS UMR 6263 ISM2, Marseille (communication personnelle) 1
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ture avec la formation de composés de formules
C9Cl8-nHn (avec n = 3-5) résultant de l'ouverture de
la “cage” bishomocubane. Suite à ces résultats,
Schrauzer & Katz (1978) ont suggéré que “la
déchloration réductive devrait être sérieuse-
ment envisagée comme un moyen de décontami-
nation des sols”.
POSSIBLE DÉCHLORATION EXTEN-
SIVE ET OUVERTURE DE LA “CAGE”
DE LA CHORDÉCONE IN VIVO EN
CONDITION MÉTHANOGÉNIQUE.
Jablonski et al. (1996) ont montré que l'Archaea
méthanogène, Methanosarcina thermophila,
était capable de convertir 86 % de [14C]-CLD
(0.79 g/l) en produits qui donnent, par chromato-
graphie en couche mince, un profil similaire à
celui obtenu avec la vitamine B12. Cela suggère
que de façon similaire à ce qui a été observé in vitro
avec ce coenzyme à métal de transition,
M. thermophila devrait avoir la capacité de
déchlorer et ouvrir la structure bishomocubane.
Cette conclusion reste toutefois encore à valider
par l'identification des intermédiaires formés au
moyen de la CPG-SM (Chromatographie en Phase
Gazeuse couplé à la Spectrométrie de Masse) par
exemple. Dans cette étude moins de 1% de la
radioactivité initialement présente dans la CLD a
été retrouvée sous la forme de CH4. Cela signifie
que la CLD n'est pas minéralisée. Le facteur III du
complexe enzymatique de la monoxyde de
carbone déshydrogénase de M. thermophila ainsi
que son facteur F430 ont également donné des
profils similaires lorsque mis en présence de CLD
et semblent donc impliqués dans le processus. Ils
correspondent tous deux à des complexes à
métaux de transition  (le facteur III est un coen-
zyme à Co/Fe-S analogue à la vitamine B12 ; le
facteur F430 est un coenzyme à Ni). Le facteur F430
déjà connu pour sa participation dans la déhalo-
génation d’autres organochlorés (Mohn & Tiedje,
1992) est associé à la méthyl-CoM réductase qui
catalyse la dernière étape de la méthanogé-
nèse, laquelle est commune à toutes les métha-
nogènes indépendamment de la source d’énergie
et/ou de carbone qu’elles utilisent  et quelle que
soit leur température de croissance (Ferry &
Kastead, 2007). Cela suggère que toutes les
méthanogènes (pas seulement les acétoclastes,
mais aussi les hydrogénotrophes et les méthylo-
trophes et pas seulement les thermophiles)
devraient avoir la capacité d’attaquer la CLD. Cela
est supporté expérimentalement par le fait
qu’une boue de digesteur urbain (source natu-
relle de méthanogènes) ait montré la capacité à
déchlorer un autre bishomocubane, le mirex, de
chissement). Les transformations observées ont
pu être attribuées sans ambigüité à une activité
biologique grâce à la mise en place de témoins
adéquats (CLD repurifiée, pas de photolyse
possible). Ce travail a montré que la CLD ne
pouvait pas être utilisée comme seule source de
carbone et d'énergie par les microorganismes
aérobies et qu'une déchloration n’était possible
qu'en présence d'un cosubstrat. Il semble de plus
que les microorganismes aérobies ne puissent
arracher qu'un ou deux chlores dans ces condi-
tions de cométabolisme et qu'ils soient incapa-
bles d'ouvrir le cycle bishomocubane. 
Les travaux de Soileau & Moreland (1983) sur la
toxicité de la CLD et de certains de ses dérivés
pour les mitochondries de cellules de foie de rats
montrent que : toxicité CLD alcool ≥ CLD > 8-
monohydro-CLD >>> 2,8-dihydro-CLD. Ceci
suggère que même des transformations
mineures de la CLD comme celles observées par
Orndorff & Colwell (1980) pourraient avoir des
conséquences énormes sur la toxicité des envi-
ronnements contaminés et qu’un procédé
permettant de telles transformations pourrait
par conséquent être déjà une solution en soit
sans nécessiter d’aller jusqu’à une minéralisation
complète de la CLD.
DÉCHLORATION EXTENSIVE IN VITRO
DE LA CHORDÉCONE PAR LA VITA-
MINE B12 DANS DES CONDITIONS
RÉDUCTRICES – 1RE ÉVIDENCE
D'OUVERTURE DE LA STRUCTURE
EN “CAGE”
La vitamine B12 est un coenzyme à métal de tran-
sition (Co). D'autres coenzyme de ce type utilisent
comme métal de transition Fe ou Ni. Ils sont tous
très répandus dans le monde des procaryotes et
sont connus pour être impliqués dans la déchlo-
ration réductive (conditions anaérobies) fortuite
et non spécifique d'atomes de chlore liés à des
carbones alkyles (halo- méthane, éthane, éthène,
DDT, lindane) ou aryles (benzène, PCP) (Mohn &
Tiedje, 1992). Ils interviendraient également dans
le fonctionnement de la plupart des déhalogé-
nases des bactéries halorespirantes étudiées à ce
jour (Smidt & de Vos, 2004). En utilisant diffé-
rentes combinaisons de conditions opératoires,
Schrauzer & Katz (1978) ont montré in vitro que la
vitamine B12 tant en concentration catalytique
que stoechiométrique était capable de déchlorer
de façon extensive la chlordécone (jusqu'à 4 chlores
de moins) mais surtout qu'elle pouvait dans
certaines conditions réactionnelles permettre
une transformation plus importante de sa struc-
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décone est-elle vraiment récalcitrante à la
déchloration réductive microbienne ? 
RÉCALCITRANCE DE LA CLD SUGGÉ-
RÉE PAR SA STRUCTURE ET SES
PROPRIÉTÉS CHIMIQUES ET PAR




pentalen-2-one dans la nomenclature CAS ;
perchloropentacyclo [5.3.0.02,6.03,9.04,8]decan-5-
one dans la nomenclature IUPAC) de formule
brute C10Cl10O appartient à la famille chimique
des bishomocubanes qui est caractérisée par une
structure en cage (Figure 1 ; Marchand, 1989).
Cette structure en cage, couplée à (1) un fort
encombrement stérique dû aux 10 atomes de
chlores, (2) une très faible solubilité dans l'eau
(3 mg/l à 20°C) et (3) une forte hydrophobicité
(coefficient de partage octanol/eau à pH 7, 20°C,
Log Kow = 4.5), indique intuitivement que cette
molécule est très difficile à dégrader biologi-
quement. Suite au désastre industriel qui a eu
lieu en 1975 à l'usine de production de CLD de
Hopewell (Virginie, USA) la condamnation d’Al-
lied Chemical Corp. a permis de financer des
actions de recherche sur la CLD. Deux études de
biodégradation, alors réalisées en laboratoire
dans des conditions contrôlées avec des sédiments
aquatiques, semblent confirmer que la CLD est
réfractaire à une attaque microbienne que ce soit
en aérobiose ou en anaérobiose (Portier &
Meyers, 1982 ; Gambrell et al., 1984). Cependant
ces études ont été réalisées sur une faible période
de temps (30 à 70 jours d'incubation).  De plus,
Portier & Meyer (1982) ont seulement considéré
le produit final de dégradation (CO2) sans prendre
en compte la possibilité d'une transformation
partielle de la CLD tandis que Gambrell et al.
(1984) ont mentionné avoir observé par chroma-
tographie en phase gazeuse des produits appa-
rents de dégradation de la chlordécone sans
pouvoir toutefois les identifier et quantifier par
manque de standards appropriés.
DONNÉES ANCIENNES SUGGÉRANT
OU MONTRANT DE POSSIBLES
TRANSFORMATIONS BIOLOGIQUES
DE LA CLD DANS LE SOL AINSI QUE
PAR DES FORMES DE VIE SUPÉ-
RIEURES
La détection de monohydro- (C10Cl9HO) et de
dihydro- (C10Cl8H2O) chlordécone qui sont des
intermédiaires potentiels de déchloration de la
CLD dans des échantillons de sols, et des tissus de
poissons, de crustacés et d'oiseaux près de l'usine
de production de CLD à Hopewell suggèrent au
contraire que la CLD pourrait être accessible à
des transformations biologiques (Borsetti &
Roach, 1978 ; Carver & Griffith, 1979). Ces inter-
médiaires toutefois pourraient aussi ne pas avoir
été générés biologiquement et correspondre à
(1) des impuretés originellement présentes dans
la CLD rejetée dans l'environnement, (2) des
intermédiaires de déchloration formés par
photolyse dans le sol (Alley et al., 1974). La détec-
tion de chlordécone alcool (chlordécol, CLD-OH,
C10Cl10HOH, Figure 1) comme un intermédiaire
potentiel du métabolisme de la CLD dans l'envi-
ronnement doit aussi être considérée avec
précaution car ce composé peut correspondre à
un artefact analytique lorsque les analyses sont
réalisées par chromatographie en phase gazeuse
(CPG) et que l'extrait à analyser contient un
alcool (par exemple le méthanol). Soine et al.
(1983) ont en effet montré que le CLD-OH
pouvait se former spontanément dans l'injecteur
d'un chromatographe quand une solution alcoo-




DE LA FONCTION CÉTONE) QUANTI-
TATIVE MAIS LIMITÉE DE LA CLD
PAR DES MICROORGANISMES
EN CONDITIONS AÉROBIES
Des tests réalisés avec des sédiments de la James
River incubés statiquement sous une atmo-
sphère d'air (condition partiellement aérobie)
ont montré qu'après 12 semaines à 25°C, ils
pouvaient convertir 10% de la CLD initiale en 8-
monohydro-CLD (Figure 1) (Orndorff & Colwell,
1980). Une culture d'enrichissement obtenue à
partir de l'eau d'une lagune contenant des
boues de station d'épuration contaminées par
de la CLD ansi qu'une souche pure de Pseudo-
monas aeruginosa (souche KO3) isolée de cet
enrichissement ont aussi montré être capables
de convertir, en une semaine dans des condi-
tions aérobie en présence de peptone, d'acé-
tone (solvant utilisé pour péparer la solution
mère de CLD) et d'extrait de levure 28 à 30%, de
la CLD (5 mg/l) en un mélange de 8-monohydro-
CLD, une dihydro-CLD et de chlordécol (ce
dernier seulement détecté dans le cas de l'enri-
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faisant la même chose sur des colonnes de sédi-
ments ou de sols inoculées avec des organismes
de collections ou contenant des populations
autochtones déchlorantes. 
APPLICATION POTENTIELLE
La bioremédiation est fréquemment présentée
comme une stratégie à faible coût, potentielle-
ment fiable (si bien comprise et mise en œuvre)
et non invasive pour la dépollution des sols et
des sédiments. Cependant, avant d’utiliser cette
technologie, il est nécessaire de prouver, par une
démonstration de principe, que les microorga-
nismes peuvent dégrader (déchlorer) la CLD en
produits moins toxiques. Nous proposons un
programme de criblage extensif dans lequel
toutes les options envisageables seraient tes-
tées : utilisation de cultures pures de microor-
ganismes déchlorants, de cultures mixtes
définies et non définies en présence ou pas d’au-
tres organochlorés, et/ou de cosubstrats. 
Techniques analytiques
Le développement de techniques analytiques
“simples” pour la détection de la chlordécone et
de ses congénères moins halogénés est crucial
afin de diminuer les coûts et les temps d’analyse
et de s’assurer de l’inocuité des produits de
dégradation. 
Cadre théorique
Un cadre théorique sur l’énergétique des réac-
tions de déchloration potentiellement mises en
œuvre lors de la dégradation de la chlordécone
serait le bienvenu. Les énergies libres de forma-
tion des composés halogénés ont été utiles dans
le passé pour définir de façon rationnelle les
voies de dégradation de plusieurs classes de
molécules et il serait donc intéressant de disposer
de ces données dans le cas de la chlordécone.
PERSPECTIVES DE RECHERCHE
De façon à obtenir in situ une transformation
biologique importante de la chlordécone, trois
conditions initiales semblent requises :
- Anaérobiose
- Présence d’un donneur d’électrons et d’une
source de carbone (qui peuvent être iden-
tiques)
- Présence de microorganismes ayant la capacité
à déchlorer la chlordécone
A priori, les deux premières conditions semblent
faciles à remplir au moyen de l’apport de
matière organique à l’environnement. La
simplement pas. Il est possible aussi que nous
n'ayons pas (1) cherché suffisamment, (2) cherché
aux bons endroits, (3) pas exposé les bons orga-
nismes à la chlordécone ou (4) que les microorga-
nismes qui réalisent les réactions de déchloration
de cette molécule ne soient pas capables de récu-
pérer l'énergie libérée au cours de la réaction les
rendant par la même beaucoup plus difficile à
trouver. 
L'effort de recherche pour trouver des orga-
nismes anaérobies capables de respirer la chlor-
décone a-t-il été suffisant ?
Les processus anaérobies sont lents. Des temps
de génération de l'ordre de jours ou de
semaines sont courants en condition de labora-
toire et donc dans l'environnement. Cela signifie
que l'observation des premiers signes de déchlo-
ration peut nécessiter beaucoup de patience au
laboratoire et un suivi très minutieux au champ.
Cela implique un temps d’observation plus long
(annuel) et plus fin (suivi des produits de dégra-
dation), à condition de disposer de conditions
favorables aux microorganismes, de l’outil
analytique adéquat et d’hypothèses sur les
produits à rechercher.
Avons-nous regardé au bon endroit ?
Les sols sont bien connus pour leur hétérogé-
néité en ce qui concerne un grand nombre de
paramètres parmi lesquels le caractère aérobie.
Ils ne permettent pas en général le développe-
ment de processus anaérobies stricts comme la
méthanogénèse.  La déchloration réductive se
réalisant mieux en anaérobiose, les sédiments
qui ont été exposés à la chlordécone par ruissel-
lement, érosion et lixiation des sols contaminés
pourraient être des milieux plus favorables et se
révéler être de bonnes sources d’inoculum pour
des cultures d’enrichissement au laboratoire
(Devault et al., 2011). 
Avons-nous exposé les bons organismes à la
chlordécone ?
En plus des tentatives d’enrichissements de
microorganismes capables de déhalogéner la
chlordécone à partir de sols et de sédiments
contaminés comme inoculum de départ, il
semble judicieux de tester si des cultures de
bactéries connues pour être déchlorantes
auraient aussi l’aptitude à attaquer la chlordé-
cone :  (1) En ajoutant un mélange de chlordécone
et d’autres composés halogénés (en espérant un
dopage de l’activité déchlorante, Bedard et al,
1998) à des cultures en milieu non renouvelé de
microorganismes issus des collections ; (2) en
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formule C10Cl12 même si la réaction était restreinte
à l’élimination d’un seul chlore porté par le
carbone 10 (Andrade & Wheeler, 1974 ; Andrade
et al., 1975). La déchloration très limitée dans ce
cas, était probablement le résultat d’une réacti-
vité différente entre les deux molécules et lié à
des expériences réalisées sans ajout exogène de
donneurs d’électrons (matière organique) et donc
à l’absence d’une source adéquate d’équivalents
réducteurs nécessaires à la réaction.
Une autre caractéristique intéressante des
méthanogènes correspond au fait qu’elles
semblent très résistantes à la toxicité de la CLD
comparées à d’autres procaryotes. Aucune toxi-
cité n’a été observée à 0,79 mg/l dans le cas de
M. thermophila (Jablonski et al., 1996) et jusqu’à
100 mg CLD/kg poids sec de sédiments pour des
méthanogènes marines (Kiene & Capone, 1984),
c’est-à-dire des concentrations très supérieures
à celles qui sont normalement rencontrées dans
les sols et les environnements aquatiques antil-
lais : 0,2 – 50 mg/kg de poids sec pour les sols
(Cabidoche et al., 2009) ; 0,06 – 0,21 µg/l pour
l’eau des rivières (Snegaroff, 1977) ; 5 – 552
µg/kg de poids sec pour les MES (Matières En
Suspension) et les sédiments des estuaires
(Bertrand et al., 2009 ; Bocquené et al., 2005). 
Les considérations précédentes montrent que
Jablonski et al. (1996) avaient certainement
raison de conclure à partir de leur travail que
“… des études supplémentaire étaient néces-
saires pour déterminer si des producteurs de
méthane...pourraient être utilisés pour la bioré-
médiation de sédiments contaminés par la chlor-
décone...”. Les recherches sur la CLD se sont
malheureusement arrêtées aux Etats Unis étant
donné que toutes les solutions de remédiation
des sédiments de la James River étaient écono-
miquement inenvisageables (Hugget & Bender,
1980). Les sédiments contaminés ont alors été
progressivement confinés sous une couche de
sédiments propres coupant le transfert de CLD
vers la chaîne trophique (Luellen  et al., 2006).
APTITUDE NON EXPLORÉE DES
MICRO-ORGANISMES CONNUS
POUR RESPIRER LES COMPOSÉS
ORGANIQUES HALOGÉNÉS À DÉ-
CHLORER LA CLD
Aujourd'hui, de nombreuses bactéries respirant
les composés organiques halogénés et appartenant
aux genres Anaeromyxobacter, Dehalobacter,
Dehaloccocoides, Desulfomonile, Desulfitobacte-
rium, Desulforomonas, Desulfovibrio, Sulfurospi-
rillum sont disponibles en culture pure dans les
collections de microorganismes (El Fantroussi et
al., 1998 ; Smidt & de Vos, 2004). Même si ces
microorganismes ont été isolés sur des composés
organohalogénés spécifiques, le spectre de
composés qu'ils sont susceptibles de déhalogéner
pourrait se révéler être beaucoup plus large que
celui initialement pensé et il serait pertinent de
tester leur capacité à attaquer la CLD.
SÉQUENCES DE CONDITIONS





Il est maintenant généralement admis par la
communauté scientifique que les composés orga-
niques polychlorés sont plus facilement accessibles
aux microorganismes anaérobies qu'aérobies, et
que la vitesse de leur déchloration réductive
diminue avec le nombre d'atome de chlore
restant sur la chaîne carbonée. Cela entraîne
fréquemment l'accumulation d'intermédiaires
moins chlorés dans les environnements anaéro-
bies où leur dégradation devient très lente voire
impossible (Mohn & Tiedje, 1992). Les résultats de
Holmstead (1976) confirment cela pour le mirex. 
Les composés partiellement déchlorés sont par
contre beaucoup plus accessibles aux microor-
ganismes aérobies que les produits de départ et
ces microorganismes peuvent les dégrader avec
des cinétiques rapides (Guiot et al., 1994; Field et
al., 1995). Comme déjà suggéré par Orndorff &
Colwell (1980), une succession de conditions
anaérobies et aérobies pourraient donc se
révéler optimales pour atteindre la minéralisa-
tion ultime de la CLD comme cela a été observé
pour d'autres pesticides polychlorés tels que le
DDT (Beunink & Rehm, 1988), le methoxychlor
(Fogel et al., 1982) ou l'acide 2,3,6-trichloroben-
zoïque (Gerritse & Gottschal, 1992).
BILAN DE LA BIBLIOGRAPHIE
La revue de littérature suggère ainsi que la
chlordécone pourrait finalement ne pas être
aussi récalcitrante à une biodégradation que ce
que l'on pensait jusqu'à présent, ce qui nous
conduit à une série de questions :
Pourquoi n'avons-nous pas encore trouvé de
microorganismes capables de dégrader la chlor-
décone ?
De tels organismes n'existent peut être tout
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recherche devrait donc se focaliser tout d’abord
sur les questions suivantes : 
1. Est-ce que des microorganismes autochtones
capables d’attaquer la chlordécone sont
présents dans l’environnement et leur activité
non détectée parce qu’elle ne peut s’exprimer
à cause de conditions environnementales
inadéquates ? Les sols volcaniques antillais
sont en effet oxiques et bien que riches en
matière organique, cette dernière semble être
peu minéralisable et donc non facilement
accessible comme source de carbone et
d’énergie (Chevallier et al. 2010).
2. Est-ce que les bactéries respirant les organo-
chlorés et les méthanogènes sont réellement
capables de déchlorer la chlordécone et si oui
quel niveau de transformation de la molécule
permettent-elles d’atteindre et dans quelles
conditions environnementales sont-elles en
mesure de le faire ?
Dans le cas des méthanogènes, l’utilisation de
cultures pures ne seraient pas nécessaires étant
donné qu’une source gratuite de ces microorga-
nismes correspond aux sédiments de mangroves
ou aux boues de digesteurs anaérobies dont
certaines sont disponibles aux Antilles (digesteurs
traitant des vinasses de distillerie de rhum ou la
fraction organique des ordures ménagères).
3. Si une activité de déhalogénation  efficace de
CLD était vérifiée pour les microorganismes
cités précédemment alors, est-ce que la CLD
présente dans les environnements impactés
est accessible à ces microorganismes et/ou
comment augmenter cette accessibilité (lessi-
vage du sol avec des tensioactifs, sélection de
conditions de croissance pour obtenir des
cellules microbiennes naines avec une capa-
cité accrue de colonisation du milieu, etc) ?
4. Si les microorganismes sélectionnés ne miné-
ralisent pas la CLD, mais transforment seule-
ment sa structure de façon partielle, alors :
est-ce que les intermédiaires moins chlorés
susceptibles d’être formés seront minéralisa-
bles en aérobiose et moins toxiques ?
La réponse à toutes les questions précédentes
peut être obtenue par des expériences à
l’échelle du laboratoire. L’application des résul-
tats obtenus en vue d’une remédiation des sols
par des techniques ex situ ou in situ nécessitera
d’être validée à l’échelle pilote. Dans les deux
cas, le donneur d’électrons (indispensable aux
processus biologiques) pourrait être ajouté sous
la forme de déchets organiques tels que les
vinasses. 
En l’absence de microorganismes autochtones
capables d’attaquer la CLD, il serait nécessaire
d’apporter aux sols les microorganismes
exogènes préalablement sélectionnés, si possible
les cultures mixtes non définies de méthano-
gènes disponibles dans les îles. Dans la mesure
où une phase aérobie s’avèrerait indispensable
pour permettre la minéralisation ultime de la
CLD et la détoxification du milieu, le temps
exact pour réaliser le changement de conditions
rédox nécessitera un suivi fin de la concentra-
tion de CLD et des intermédiaires de déchlora-
tion ainsi que du chlore inorganique libéré. Dans
des applications futures, le suivi du processus
pourrait être simplifié si une relation est trouvée
entre la concentration initiale de CLD et le
temps des phases anaérobies et aérobies néces-
saires pour atteindre ces objectifs. En parallèle
à la validation des concepts de remédiation
développés au laboratoire, l’étude à l’échelle
pilote devra être conçue de façon à permettre
d’estimer le coût du traitement sélectionné et
définir si en plus des aspects techniques il est
aussi économiquement viable.
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Recherches sur la remédiation des sols contaminés par
la chlordécone par le GBAER du Mexique : rémanence
et disponibilité du polluant, élimination abiotique




















un même système (par
exemple l’adsorption
et la désorption d’un
contaminant sur une
matrice solide),











Fig. 1. Vues de la molécule
de chlordécone (a),
cubane (b), et méthane
(c). Les liaisons C-C
dans la CLD et le
cubane sont à 90°,
tandis que l’angle
des liaisons C-H





contraint (instable) mais cinétiquement stable,
en raison du manque de voies de décomposition
spontanée.
En résumé, d’un côté le cubane et ses dérives
sont théoriquement instables à cause de la
tension causée par l’angle de la liaison. Tandis
que, d’un autre côté, ils s’avèrent être cinéti-
quement stables. La stabilité de la CLD semble
être accrue par l’encombrement stérique des
grands atomes de chlore qui agissent comme
une barrière physique à l’approche d’autres
réactifs.
En pratique, la CLD est caractérisée par sa persis-
tance lorsque libérée dans l’environnement mais
aussi par sa toxicité et ses effets adverses sur la
santé humaine. Ce qui est cohérent avec la sévé-
rité de la contamination des sols par la CLD dans
les Antilles françaises qui a été bien documentée
(Cabidoche et al., 2009). Par ailleurs, les études
précédentes sur le devenir de la molécule, sa
transformation et sa dégradation ont été
passées en revue par Macarie (2010). Elles
peuvent être résumées comme suit :
1.1) En conditions anaérobies
Par des consortiums de Méthanoarchaea
Il existe quelques arguments en faveur de la
déchloration de la chlordécone et de l’ouverture
de sa cage homocubane par les méthanogènes.
Methanosarcina thermophila, par exemple, a
été cultivée sur un milieu riche en acétate et a
converti 86% de la chlordécone marquée au C14
(concentration initiale de 0,79 g/L, pendant 10
jours, à 50°C) en des produits proches de ceux
obtenus lors du traitement de la chlordécone
par la vitamine B12 (Jablonski et al., 1996). Néan-
1) COROLLAIRES SUR LA TRANS-
FORMATION ET LA DÉGRADATION
DE LA CHLORDÉCONE
La chlordécone (CLD) est un pesticidedéca-chloré, appartenant à la famille descomposés organiques bishomocubanes,
qui n’est plus fabriqué (Macarie, 2010). En tant
que tel, la chlordécone est un dérivé chloré hau-
tement substitué de cubane (Fig. 1a,b). D’après
Wade (2003), la CLD comme le chlordane, un
autre pesticide chloré cycloaliphatique, peut
être synthétisée à partir du cyclo-pentane.
Les chercheurs croyaient que des molécules
carbonées de structure cubique ne pouvaient
pas exister ; à cause de l’angle à 90°, inhabituel-
lement aigu, des atomes de carbone, on s’at-
tendait en effet à ce que les liaisons C-C soient
trop fortement déformées et donc instables. Il
est nécessaire de rappeler que la liaison simple
C-C est due à l’hybridation sp3 qui est caracté-
risée par une symétrie tétraédrique avec des
angles de liaison à 109° (Fig. 1c). D’un autre
côté, l’angle de la liaison dans les cubanes est de
90° ou 88° en conformation plissée du cyclobu-
tane, soit une différence de 19° à 21°. La forme
plissée de la structure conformationnelle des
cycloalcanes relâche la tension de torsion (posi-
tion éclipsée et décalée des substituants) au
dépend de l’augmentation de la tension sur
l’angle de la liaison (Brown and Foote, 2002) ;
néanmoins pour le cyclobutane et le cyclopen-
tane, le passage en conformation plissée semble
être associé à une relative diminution de la
tension intramoléculaire globale. Une fois
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Figure 2 : Interprétation
géométrique du coeffi-
cient d’hystérèse CH
dans le plan q-C plane.
C est la concentration
du polluant en phase
aqueuse à l’équilibre
et q la concentration
en polluant à l’équilibre
dans la matrice solide
(sol, sédiment...).
Figure 3. Mode d’action
des surfactants avec
une matrice sol et un
polluant hydrophobe.
Le surfactant est repré-




les boules blanches, les
groupes hydrophiles).
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l’efficacité de plusieurs traitements de lavage
des sols peut être évaluée afin de sélectionner
celui ayant le meilleur facteur d’accroissement
de la disponibilité, à condition que les coûts
soient comparables.
Avec a : isotherme d’adsorp-
tion, d : isotherme de
désorpt i o n ,  T 1  :
t a n g e n t e  à  l’isotherme
d’adsorption avec comme
pente (dqa/dC), à C = Cj ; T2 :
tangente à l’isotherme de
désorption avec comme
pente (dqd/dC), à C = Cj.
Le lavage des sols pourrait être complété par des
procédés abiotiques ou biologiques, lorsque les
études de faisabilité sont encourageantes. Une
autre utilisation des surfactants et des solvants à
des fins similaires réside dans la technique des
bioréacteurs en suspension (Robles-González et
al., 2008) comme expliqué ci-dessous. Le mode
d’action de surfactants pour désorber et
« pseudo »solubiliser des polluants est décrit
dans la figure 3. 
ligninolytiques semble être une option qui
mérite d’être explorée. Si ce n’est en temps que
principal agent de dégradation, il pourrait
permettre d’atteindre des stades de dégrada-
tion complémentaires dans le cadre d’une
approche abiotique-biologique ou biologique-
biologique de remédiation intégrée.
2) LES SOLS AUX ANTILLES ET LA
SORPTION DE LA CHLORDÉCONE.
L’IMPORTANCE DE L’HYSTÉRÈSE
ET DE LA DISPONIBILITÉ
DES PESTICIDES
D’après les travaux de Cabidoche et al. (2009),
les plupart des sols antillais sont des sols lourds,
caractérisés par une forte teneur en argile et en
matière organique. Ce type de sol est le plus
difficile à dépolluer par des procédés biolo-
giques, car il a une forte tendance à adsorber de
manière irréversible le contaminant hydrophobe
sur la matrice solide, ce qui rend le polluant
pratiquement inaccessible à une attaque micro-
bienne (Poggi-Varaldo et al., 2002 ; Poggi-
Varaldo & Rinderknecht-Seijas, 2003 ;
Robles-González et al., 2008). Cette notion
appelée hystérèse, signifie que la désorption du
contaminant se produit dans une proportion
bien plus faible (ou négligeable), que l’adsorp-
tion (Fig. 2). Poggi-Varaldo & Rinderknecht-
Seijas (2003) ont défini et utilisé un nouveau
coefficient d’hystérèse plus pratique et un
facteur d’accroissement de la disponibilité (FAD)
afin de quantifier respectivement l’effet d’hys-
térèse et celui des traitements de désorption du
sol. Ainsi, le caractère irréversible de la sorption
d’un même polluant peut être comparé sur deux
sols différents ou, pour un même sol, il est
possible de comparer deux polluants. De plus,
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moins, moins de 1% de la chlordécone a été
récupéré sous forme de méthane d’après les
mesures de radioactivité. Il a été suggéré que
l’effet de plusieurs facteurs présents dans les
archéobactéries méthanogènes pourrait expli-
quer une telle transformation de la molécule.
D’autres expérimentations réalisées avec le
Mirex et un inoculum de microorganismes issu
de boues d’épuration digérées ont également
montré une déchloration limitée du pesticide
(Andrade & Wheeler, 1974).
Par d’autres microorganismes anaérobies
Un type spécifique d’eubactéries (regroupées
sous le nom de bactéries déhalorespirantes ou
halorespirantes) est bien connu pour avoir la
capacité d’utiliser la liaison carbone-chlore
comme accepteur d’électron. Il s’en suit une libé-
ration d’ions chlorure et la substitution d’un
atome de chlore par un atome d’hydrogène
dans la molécule de départ, conduisant à la
déshalogénation de celle-ci (Furukawa, 2003). Le
succès lié à l’utilisation de ces bactéries pour la
bioremédiation et le traitement d’effluents
pollués par des substances organochlorées
variées a déjà été démontré (Futamata &
Hiraishi, 2007 ; Holliger et al., 2003). A ce jour, il
n’y a pas d’informations concernant le traite-
ment des effluents ou des sols contaminés par la
chlordécone avec des bactéries déhalorespi-
rantes. Cependant, il semble que cette approche
soit prometteuse, et mérite donc d’être
explorée.
1.2) Dans des conditions abiotiques
Selon H. Macarie (2010), non seulement le trai-
tement in vitro de la chlordécone avec la vita-
mine B12 dans des conditions réductrices a été
efficace pour la déchloration de la molécule,
mais il a également apporté les premières
preuves de l’ouverture de sa structure en cage.
Par contre, il n’a pas été rapporté d’éventuelle
dégradation ultérieure de ces métabolites par
des bactéries aérobies.
Si l’utilité du fer de valence zéro (FVZ) et
des autres métaux de valence zéro sont bien
connues, dans le cadre de la déchloration d’une
grande variété de composés organochlorés,
leurs applications n’ont pas encore été évaluées
(Zolla et al., 2007 ; Poggi-Varaldo et al., 2009).
Concernant la remédiation des nappes phréa-
tiques, les barrières ouvragées contenant du FVZ
et enterrées dans la zone vadose ont été réper-
toriées comme éliminant les polluants organo-
chlorés (Zolla et al., 2007). Aussi, Herrera-López
et al. (2007 et 2008) ont étudié le procédé de
couplage de filtres remplis de sable et de FVZ
avec des réacteurs biologiques à lit fluidisé afin
de traiter des effluents contenant jusqu’à
80 mg/L de PCE. Nous n’avons pas trouvé de
travaux traitant de l’application du FVZ au cas
de la chlordécone. Sur la base de ces informa-
tions, il est logique d’essayer le traitement abio-
tique de la chlordécone avec du FVZ et d’autres
métaux particulaires. L’ozonation est, elle aussi,
considérée comme une technique chimique effi-
cace pour l’élimination des contaminants orga-
niques récalcitrants (Aparicio et al., 2007 ;
Rehman et al., 2006). Cependant, il n’y a pas de
données sur l’ozonation de la chlordécone.
Un des défis à relever est de parvenir à rendre
disponible la chlordécone adsorbée dans le sol
pour la mettre en contact avec le FVZ ou
l’ozone, et de faciliter l’éventuelle déchloration
ou la scission de la molécule. Ceci pourrait être
obtenu par le lavage des sols avec des tensioac-
tifs en solution. Néanmoins, l’interaction ou
l’effet produit entre le surfactant et le FVZ (ou
l’ozone) devra être évalué au préalable, car il
pourrait y avoir une compétition chimique entre
le tensioactif organique et la chlordécone.
1.3) En conditions aérobies
Par voie bactérienne
Les publications  rapportent une transformation
limitée de la chlordécone. Il n’apparait pas de
biodégradation finale, dans des conditions aéro-
bies (Macarie, 2010). Les premières preuves de
la transformation de la chlordécone en un
dérivé monohydrochlordécone ont été publiées
il y a 30 ans ; ces résultats ont été obtenus par
incubation à 25°C des sédiments de la James
Rivers pendant une longue période. Un enri-
chissement microbien et une culture de Pseudo-
monas aeruginosa ont été capables de
transformer jusqu’à 30% de la chlordécone à 5
mg/L initialement présente en une molécule
partiellement déchlorée et en alcool de chlor-
décone (Ordorff & Colwell, 1980).
Par voie fongique
En dépit des applications à grande échelle des
champignons ligninolytiques pour dégrader,
grâce à leur panel d’exoenzymes, une grande
diversité de xénobiotiques et de composés orga-
niques récalcitrants (Ortega-Clemente et al.,
2009 ; Robinson et al., 2001 ; Waldner et al.,
1998), à notre connaissance,  il n’existe pas de
données dans la littérature sur l’utilisation de
ces microorganismes pour la bioremédiation de
la chlordécone. Etant donné l’utilité limitée des
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prometteuses pour la remédiation de contami-
nants spécifiques toxiques et récalcitrants (tels
que les pesticides et composés organochlorés,
les composés nitro-organiques, etc.), là où les
sols sont riches en sulfate, nitrate ou bicarbo-
nate (Robles-González et al., 2008 ; Camacho-
Pérez et al., 2010 a et b). En particulier, notre
propre expérience sur la bioremédiation des
sols lourds pollués avec du lindane à raison de
100 mg/kg, indique que les seqSB sont plus
performants que les simSB. Dans le cas des seq
M-A SB (M : méthanogène ; A : Aérobie), nos
résultats sont cohérents avec les premières indi-
cations données par Mohn & Tiedje (1992)
dans leur article sur la déshalogénation micro-
bienne, avec les résultats de Fogel et al. (1982)
et avec ceux de Guiot et al. (1994) sur leurs
expérimentations de traitement d’eaux usées,
contaminées par un pentachlorophénol, à l’aide
de réacteurs méthanogènes anaérobies à lit de
boues partiellement aérées en flux ascendant.
Il est important de souligner que les données
fournies sur les bioréacteurs (SB) intégrant une
phase de traitement fongique sont rares tandis
que les travaux sur l’utilisation des bactéries
déhalorespirantes dans les seqSB sont quasi-
ment inexistants.
Par ailleurs, le dopage/l’utilisation d’huile de
silicone comme solvant organique pour
améliorer la désorption du lindane a conduit
généralement à l’augmentation de l’élimina-
tion du lindane lors d’une incubation à 30°C
(Camacho-Pérez et al., 2010 b). Par analogie au
lindane, ceci ouvre une voie de recherche inté-
ressante pour la bioremédiation des sols pollués
par la chlordécone aux Antilles.
installation commerciale sur site (ad situ). Les
bioréacteurs en suspension présentent diffé-
rentes caractéristiques intéressantes. D’une part,
le sol est traité par suspension aqueuse, généra-
lement entre 10 et 30% poids/volume et d’autre
part, un mélange mécanique ou pneumatique
est assuré. Ces spécificités confèrent à leur tour
au procédé plusieurs avantages tels que : (i)
l’augmentation des taux de transfert de masse
et un contact accru entre microorganismes,
polluant et nutriments ; (ii) l’amélioration des
taux de biodégradation du polluant comparé à
la bioremédiation in situ ou au traitement en
phase solide ad situ ; (iii) en  corollaire à (i) et
(ii), il est possible de diminuer significativement
les temps de traitement; (iv) la possibilité d’em-
ployer différents accepteurs d’électron (O2, SO42-,
CO2, NO3-) ; (v) la maîtrise et l’optimisation de
plusieurs paramètres environnementaux comme
la température, le pH, etc. ; (vi) l’utilisation plus
efficace de la biostimulation et de la bioaug-
mentation ; (vii) l’augmentation de la désorp-
tion du polluant et donc de sa biodisponibilité
grâce à l’ajout de surfactants et de solvants
(Vidali, 2001 ; Fuller & Manning, 2004 ; Robles-
González et al., 2006 ; Yun et al., 2000).
Dans le cadre des bioréacteurs aérés avec sols en
suspension, l’accepteur d’électron est l’oxygène.
Cependant, comme mis en évidence dans la
partie 1 du présent article, cette approche ne
paraît pas applicable pour la bioremédiation de
la chlordécone. De récentes recherches ont
montré que les bioréacteurs (en suspension) non
aérobies au même titre que les combinaisons
d’accepteurs d’électron (simultanées notée
simSB ou séquencées dans le temps seqSB), sont
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D’un autre côté, l’effica-
cité des traitements de
lavage ou de désorption
peut être évaluée de
manière quantitative
grâce à l’utilisation d’un
facteur d’amélioration
de la disponibilité (avai-
lability enhancement factor : AEF) défini ci-dessus
et dans la figure 4.
Lorsque AEF >> 1, nous obtenons une indication
quantitative que le traitement évalué améliore la
disponibilité du polluant par rapport au traitement
de référence.
Les symboles de la figure 4 et de l’équation AEF
sont les suivants : a: isotherme d’adsorp-
tion, t: isotherme de désorption du traitement
à évaluer, t,ref: isotherme de désorption du trai-
tement de référence, T1 : tangente au traitement
à évaluer avec comme pente (dqt/dC), à C=Cj ; T2:
tangente au traitement de référence avec
comme pente (dqt,ref/dC) à C = Cj.
3) LES BIORÉACTEURS (SB) :
AVANTAGES POUR LA REMÉDIATION
DE SOLS LOURDS CONTAMINÉS
PAR DES PESTICIDES HYDROPHOBES
Les bioréacteurs avec sol en suspension consti-
tuent l’un des groupes les plus importants de
techniques ad situ et ex situ. Le traitement des
sols et des sédiments par ce procédé est devenu
l’une des meilleures options de bioremédiation,
en conditions contrôlées, des sols contaminés
par des polluants récalcitrants (Robles-González
et al., 2008). Ils sont bien adaptés pour la remé-
diation : (i) des boues, des sols et des sédiments
contenant de fortes concentrations de contami-
nants récalcitrants (Zhang et al., 2000) comme
par exemple les hydrocarbures aromatiques
polynucléaires, le gasoil, les explosifs, les pesti-
c i d e s ,   l e s  p o l l u a n t s  o r g a n o c h l o r é s
(Robles-González et al., 2006 ; Fava et al., 2000)
et les boues provenant de l’industrie pétrochi-
mique ; (ii) des sols argileux et stratifiés présen-
tant une faible conductivité hydraulique et une
faible perméabilité mais ayant une forte teneur
en matière organique ; (iii) des sols situés dans
des zones où les conditions environnementales
sont défavorables à l’utilisation de processus
biologiques in situ, comme par exemple, les
basses températures qui influent négativement
sur les taux de biodégradation ; (iv) des sites
contaminés qui nécessitent une courte durée de
traitement à cause des pressions règlementaires
ou autres.
La figure 5 présente une description schéma-
tique d’un bioréacteur (SB) individuel et d’une
6
Figure 4 : Interpréta-
tion géométrique du
facteur d’accroisse-
ment de la disponi-
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(Wohlfarth and Diekert 1997), plusieurs études
suggèrent l’intérêt du métabolisme oxydatif, un
des processus principaux pouvant se dérouler
dans les sols. Cependant, les publications ac-
tuelles ne démont r e n t  a u c u n e  transfor-
mation biologique de la chlordécone dans les
sols, quel que soit le type de métabolisme.
Il est donc important de développer de nou-
velles recherches en biochimie pour compléter
les approches moléculaires (métagénomique du
sol...) ou biotechnologiques (mutagénèse aléa-
toire par « DNA shuffling » de déshalogénases
microbiennes. Par ailleurs, les approches biochi-
miques doivent être développées en fonction
des avancées des études génomiques. Plusieurs
pistes sont à étudier concernant la transformation
biologique de la chlordécone, qui représente à
l’heure actuelle un enjeu environnemental et so-
ciétal majeur. Les biocatalyseurs fongiques mon-
trent des potentialités avantageuses dans ce
contexte (Mougin et al., 2009).
PROPOSITIONS POUR DE FUTURES
PISTES DE RECHERCHE SUR LA
TRANSFORMATION
DE LA CHLORDÉCONE
1 - Criblage de champignons filamenteux
produisant des enzymes ligninolytiques impli-
quées dans la transformation
des xénobiotiques 
Une première étape devrait
consister à effectuer un criblage
de collections fongiques (consti-
tuées par exemple de souches
disponibles à l’INRA) afin de
mettre en évidence de nou-
velles potentialités de transfor-
mation de la chlordécone par
les champignons ligninolytiques
(figure 1). Une étude réalisée en
milieu de culture liquide (Ken-
nedy et al., 1990) a révélé une
faible minéralisation du Mirex
(un insecticide parent proche de
la chlordécone) en présence du
basidiomycète Phanerochaete
chrysosporium. Un métabolite
polaire a également été détecté
en culture liquide et dans les
CONTEXTE: BIOTRANSFORMATION
DE LA CHLORDÉCONE
La persistance de la chlordécone, insecti-cide cyclodiène très fortement chloré,s’explique à la fois par sa forte affinité
pour la matière organique du sol mais aussi sa
structure chimique particulière, qui la rend
récalcitrante à la biodégradation. Depuis les an-
nées 80, de nombreuses synthèses bibliogra-
phiques (les plus récentes Bath et al., 2007 ;
Rubilar et al., 2008) présentent les mécanismes
microbiens et fongiques impliqués dans la dés-
halogénation et la transformation des produits
chimiques chlorés, mais sans aborder le cas spé-
cifique de la chlordécone. Les quelques publica-
tions qui traitent de la biodégradation de cet
insecticide suggèrent le plus souvent sa trans-
formation en molécules voisines, la monohydro-
et la dihydro-chlordécone. Ainsi, il a été montré
que, dans des cultures en milieu liquide, des
Pseudomonas transformaient la chlordécone en
ces deux composés (George and Claxton, 1988).
Chez l’homme et plusieurs vertébrés, la chlordé-
cone est réduite en chlordécol (Fariss et al., 1980;
Soine et al., 1983 ; van Velde P.A. et al., 1984).
Les métabolites fonctionnalisés peuvent ensuite
être conjugués à des composés glucidiques. Si les
conditions anaérobies semblent, de façon clas-
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4) PLAN DE RECHERCHE PROPOSÉ
4.1) Evaluation de modèles de désorption-
adsorption et de disponibilité de la chlordécone:
surfactants, biosurfactants, solvants
Une première phase d’expérimentations devra
être menée afin de déterminer le coefficient
d’hystérèse de la chlordécone sur les sols antillais
et d’évaluer les effets des surfactants et des
solvants sur la désorption et la disponibilité de la
molécule. Ces informations pourront ensuite
être utilisées aussi bien pour les études de faisa-
bilité des traitements abiotiques que pour les
expérimentations sur les bioréacteurs (en
suspension). D’après notre expérience, les
surfactants non ioniques et les biosurfactants
sont les plus appropriés et constituent donc la
priorité, au même titre que l’huile de silicone
concernant les solvants.
4.2) Etudes sur l’élimination de la chlordécone
par des procédés abiotiques : le fer à valence
zéro (FVZ) pour la déchloration ; l’ozone pour
l’ouverture de la cage
Dans un deuxième temps, les effets du FVZ sur la
chlordécone retrouvée dans les eaux de lavage
des sols doivent être identifiés A l’occasion de
ces essais, c’est la déchloration de la molécule
qui est attendue, non l’ouverture de sa cage. Le
rapport de masse chlordécone/FVZ ainsi que la
taille des particules de fer vont constituer des
variables indépendantes. Il est possible d’inté-
grer d’autres métaux de valence zéro, soit seuls,
soit couplés au FVZ.
En ce qui concerne l’évaluation de l’ozonation
sur le lavage des sols, les tests vont être réalisés
lors d’essais en batch (milieu non renouvelé). Le
débit d’ozone et la durée de l’opération seront
les variables indépendantes. Dans ce cas, c’est
l’ouverture du cycle de la molécule de chlordé-
cone grâce aux réactions d’oxydation qui est
escomptée. Une déchloration due à l’ozonation
est également attendue, bien qu’il soit encore
trop tôt pour en mesurer/estimer la portée.
4.3) Evaluation de la bioremédiation, en
bioréacteurs, ayant recours à des accepteurs
d’électron en simultané ou en séquence 
La troisième partie du plan de recherche
consiste en  l’étude de la faisabilité de la remé-
diation des sols pollués par la chlordécone à
l’aide des bioréacteurs (en suspension). Les
facteurs ou variables indépendantes à consi-
dérer ici sont les suivants : 
• Les différentes combinaisons d’accepteurs
d’électron : seqM-A (phase A bactérienne),
seqM-A (phase A fongique), seqDH-A (phase A
bactérienne) où DH (déhalogénation) est
utilisé pour l’étape de bioaugmentation avec
des bactéries déhalorespirantes ;
• Les effets du type et des quantités de co-subs-
trats (mélasses, vinasses, saccharose) ;
• Les effets sur la durée de traitement.
4.4) Etudes sur la possible intégration des
techniques abiotiques aux bioréacteurs
En fonction des résultats obtenus pour les
parties 4.2 et 4.3, les procédés intégrant une
phase de traitement abiotique suivie d’une
étape d’élimination par des voies biologiques




le commerce seront utilisés. Dans un second
temps, la présence de biocatalyseurs pertinents
sera évaluée parmi les souches fongiques. 
La vitamine B12 a également été impliquée dans
le complexe enzymatique «CO déshydrogénase»
de l’archaebactérie méthanogène Methanosar-
cina thermophila, décrite comme décomposant
la chlordécone (Jablonski et al., 1996). 
Dans le cas des enzymes ligninolytiques et d’au-
tres protéines, il sera nécessaire de développer
un procédé pour faciliter leur utilisation et
assurer leur stabilité. Encapsulation (billes
d’alginate...) ou immobilisation (membranes
greffées...) sont deux voies de développe-
ment possibles (Jolivalt et al., 2000). 
4 - Identification des produits de la transforma-
tion et évaluation de leur écotoxicité 
Les expérimentations précédemment citées sont
réalisées en milieu liquide, ce qui permet la col-
lecte, la purification et l’identification des pro-
duits de transformation. Cette identification
requiert l’utilisation de la chromatographie cou-
plée à la spectrométrie de masse. 
Les produits de transformation seront purifiés et
concentrés (si possible synthétisés par des chi-
mistes organiciens) et utilisés pour doper des
Ecosystèmes Terrestres Modèles (cosmes). Ces
dispositifs expérimentaux facilitent l’évaluation
de l’écotoxicité des composés chimiques sur les
vers de terre ou sur l’activité enzymatique glo-
bale du sol (Igel-Egalon et al., in press).
collections et exposées à la chlordécone. En rai-
son de la faible biodisponibilité de la chlordé-
cone, il est probable que sa transformation dans
les sols implique des enzymes exocellulaires. Les
protéines extracellulaires présentes dans le mi-
lieu des cultures seront analysées. Cette straté-
gie devrait permettre l’identification de protéines
actuellement inconnues, mais peut-être capa-
bles de transformer l’insecticide. Cette approche
devrait bénéficier des recherches actuelles dans
les domaines de la sécrétomique fongique (élec-
trophorèse en 2D) et de la protéomique (spec-
troscopie de masse). 
3 - Criblage pour les autres biocatalyseurs im-
pliqués dans la déchlorination chimique 
Des conditions catalytiques modérées pour-
raient permettre la déchlorination et la dégra-
dation plus complète de la chlordécone.
L’utilisation de vitamines comme biocatalyseurs
(hémoprotéines, porphyrines et corrines) peut
être intéressante. Cette approche a été appli-
quée avec succès dans le passé pour la dégrada-
tion du lindane, insecticide organochloré (Marks
et al., 1989; Mougin et al., 1996). Schrauzer and
Katz ont montré en 1978 l’intérêt de la vitamine
B12 comme catalyseur pour la déchlorination du
Mirex et de la chlordécone. La réaction conduit
à la fragmentation des organochlorés et à la for-
mation d’organo-cobalamine. Cette approche,
encore peu étudiée en détails, mérite d’être
complétée et adaptée aux conditions environ-
nementales rencontrées dans les sols. Dans un
premier temps, des catalyseurs disponibles dans
Figure 2 : structure
tridimensionelle de
la laccase de T.
versicolor,
ref : Bertrand T., 
Jolivalt C., Briozzo
P., Caminade
E., Joly N., Madzak




















sols, néanmoins en quantité très faible. De nou-
veaux développements devraient baser leurs ap-
proches sur la déchlorination oxydative,
éventuellement via une médiation par des en-
zymes oxydatives impliquées dans la dégrada-
tion des substrats ligninolytiques, à savoir les
peroxydases, les laccases (figure 2)... Cette ap-
proche devrait intégrer l’évolution des connais-
sances acquises durant les 20 dernières années
dans le domaine des mécanismes d’actions de
ces enzymes ligninolytiques (Mougin et al.,
2003). Il est important de s’intéresser aux lac-
cases, puissantes oxydases montrant un fort po-
tentiel en termes de traitements catalytiques et
biotechnologiques. Comprendre les mécanismes
catalytiques impliqués dans la transformation de
la chlordécone pourrait permettre le dévelop-
pement de nouvelles stratégies, intégrant l’évo-
lution des connaissances et l’optimisation de
l’usage des enzymes par une approche multidis-
ciplinaire destinée à regrouper différents parte-
naires aux compétences complémentaires. 
Outre les enzymes ligninolytiques classiquement
utilisées (peroxydases, laccases), les cellobioses
déshydrogénases, capables de produire des
radicaux réactifs contribuant à la transformation
des polluants (Cameron and Aust, 1999),
devraient être étudiées plus en détail. 
D’une manière générale, les champignons fila-
menteux sont faciles à produire. Nous maîtrisons
également plusieurs protocoles pour leur inocu-
lation dans les sols. Une méthode efficace im-
plique l’utilisation d’inocula formés de granulés
lignino-cellulosiques (figure 3) colonisés par les
champignons (Rama et al., 2001). 
2 - Criblage de champignons produisant des en-
zymes induites par l’exposition à la chlordécone 
Dans cette seconde approche, les souches fon-
giques pourraient être criblées sans a priori afin
de mettre en évidence des protéines/systèmes
enzymatiques spécifiquement sécrétés/induits
durant le développement fongique en présence
de chlordécone. Ces souches peuvent être soit
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que la pollution par la chlordécone devrait durer
plusieurs décades dans les nitisols, siècles dans
les ferralsols et milliers d’années dans les ando-
sols. L’érosion des sols est le vecteur principal du
transfert de la chlordécone vers les ressources en
eaux adjacentes. Ce processus naturel repré-
sente une source considérable de diffusion de la
pollution à l’échelle du paysage depuis les bana-
neraies vers les ressources en eaux douce
(rivière) et marine (estuaire). En raison de son
fort potentiel de biomagnification, la contami-
nation des sols par la chlordécone a conduit à la
contamination des écosystèmes aquatiques et
des cultures. En raison des effets endocriniens,
carcinogènes et tératogènes liés à une exposi-
tion aiguë ou chronique, la chlordécone repré-
sente un risque à long terme pour la faune et
l’homme. Le transfert avéré de la chlordécone
des sols contaminés vers les cultures compromet
l’utilisation de 20 à 30 000 hectares de terre à
fort potentiel agricole précédemment utilisée
pour la production de bananes. Cette situation
est critique et potentiellement catastrophique
pour les Antilles, en conséquence, il est urgent
de traiter cette pollution qui diffuse depuis les
agrosystèmes vers les différentes composantes
de l’environnement.
Toute stratégie visant à décontaminer les sols
pollués par la chlordécone devra recourir à des
méthodes in situ, puisque la surface contaminée
est trop étendue pour entreprendre un traite-
ment ex situ qui serait bien trop onéreux. Néan-
moins, il pourrait-être envisagé qu’une zone
critique, susceptible d’affecter la qualité des
ressources en eaux ou la santé humaine et
animale, identifiée pour sa contamination
élevée par la chlordécone soit traitée ex-situ.
Bien que le “Plan d’action chlordécone en Marti-
nique et en Guadeloupe 2008-2010” mis en place
par la “Direction Générale de la Santé, Coordi-
nation Interministérielle Chlordécone” affirmait
que, en l’état actuel des connaissances, une
bioremédiation microbienne n’est probablement
pas réalisable, cet article explorera la possibilité
de nouvelles avancées concernant cette stratégie
de remédiation à la pollution par la chlordécone
dans le contexte des Antilles françaises. 
Biodégradation de la chlordécone
De nombreux xénobiotiques, dont les pesticides,
sont dégradés par la microflore du sol. L’exposi-
L’insecticide cyclodiène chlordécone (CLD)(kepone; 1, 1a, 3, 3a, 4, 5, 5, 5a, 5b, 6-De-cachlorooctahydro-1, 3, 4-metheno-2H-
cyclobuta[cd]pentalen-2-one; (Figure 1) est
connu pour être très persistant dans les diffé-
rents compartiments de l’environnement. Cet in-
secticide hydrophobe s’adsorbe facilement sur
les composants du sol et il est sujet à la bioaccu-
mulation et biomagnification dans différents or-
ganismes vivants. Pour ces raisons, il a été classé
comme Polluant Organique Persistant (POP)
d’après la convention de Stockholm. Cet insecti-
cide a été utilisé dans les Antilles françaises pen-
dant 18 ans, au cours de deux périodes [(i) de
1972-1978 (nom commercial : Kepone) et (ii) de
1982-1993 (nom commercial : Curlone)], afin de
lutter contre le charançon du bananier Cosmo-
polites sorditus. En raison de son utilisation
continue sur ces deux périodes la chlordécone
est un contaminant majeur des sols en Marti-
nique et en Guadeloupe. 
Cabidoche et al. (2009) rapportent le dévelop-
pement d’un modèle simple de lessivage basé
sur des cinétiques de désorption de premier
ordre, prenant en compte les stocks de carbone
organique du sol (SOC) et le coefficient de
partage entre la chlordécone adsorbée sur le
carbone du sol et celle présente dans la solution
du sol (Koc) comme paramètres d’entrée. Cabi-
doche et al. (2009) montrent que ce modèle
explique les teneurs en chlordécone quantifiées










La seconde viserait à rechercher les commu-
nautés- et les fonctions microbiennes éventuel-
lement impliquées dans la transformation de la
chlordécone. Dans ce contexte,  on pourrait
évaluer si la contamination des Antilles par la
chlordécone a exercé une pression de sélection
suffisante pour conduire à l’apparition de popu-
lations microbiennes capables de le transformer.
Pour explorer cette piste de recherche, la capa-
cité des communautés microbiennes de diffé-
rentes matrices environnementales contaminées
(i.e. sol, eau et sédiments) à dégrader la chlor-
décone 14C pourrait-être évaluée dans des condi-
tions contrôlées au laboratoire.
De plus, des cultures microbiennes par enri-
chissement conduites en présence de chlordé-
cone de ces échantillons pourraient être
réalisées dans des conditions contrôlées afin de
rechercher des consortiums microbiens aptes à
dégrader la chlordécone et finalement, pouvoir
isoler des souches pures le dégradant.
Outre les approches Pasteuriennes classiques,
reposant sur la culture des microorganismes du
sol, limitées par la faible cultivabilité des
microorganismes du sol (de 0.1 à 10 % des
microorganismes du sol sont cultivables), les
techniques moléculaires de pointe comme le
traçage d’isotope stable (SIP), reposant sur l’uti-
lisation de chlordécone marquée au 13C, pour-
raient fournir une preuve additionnelle de
l’existence du processus de dégradation micro-
bienne pour la CLD. Cependant, on notera
trices et, dans un second temps, les congénères
les moins chlorés, plus labiles, sont minéralisés
en condition aérobie (voir Furukawa and Fuji-
hara (2008), Field and Sierra-Alvarez (2008)). Par
conséquent, on peut faire l’hypothèse que,
comme pour les PCBs, la transformation initiale
de la chlordécone pourrait être réalisée dans des
conditions anaérobies et/ou réductrices puis être
finalisée dans des conditions aérobies.
Perspectives
A la lumière de ces connaissances limitées
concernant la biodégradation microbienne de la
chlordécone, nous ne savons toujours pas si la
biodégradation de la chlordécone se produit
dans les sols contaminés des Antilles. Afin de
tenter de répondre à cette question plusieurs
perspectives pourraient être envisagées.
La première viserait à développer de nouveaux
outils de détection de la chlordécone dans les
sols afin de rechercher une possible signature de
sa biodégradation. Récemment, la teneur du sol
en chlordécone a été mesurée par spectroscopie
proche infra-rouge (NIRS), une méthode efficace
en termes de coût et de temps pour caractériser
la contamination du sol par la chlordécone
(Brunet et al. 2009). L’utilisation d’outils isoto-
piques reposant sur l’utilisation d’isotope stable
(13C notamment), pourrait offrir de nouvelles
perspectives pour étudier la biodégradation
abiotique et/ou biotique de la chlordécone dans
les sols.
Figure 2. Transfor-










tion répétée aux xénobiotiques conduit à
l’adaptation génétique de la communauté
microbienne améliorant l’efficacité de la biodé-
gradation microbienne. La chlordécone présen-
tant une faible solubilité dans l’eau, une grande
aptitude à s’adsorber sur la matière organique
du sol et une forte affinité pour les matrices lipi-
diques, elle est faiblement biodisponible pour
les micro-organismes du sol. En outre, sa struc-
ture chimique lui confère une stabilité stérique
importante en raison de la présence des atomes
de chlore qui facilite la délocalisation des élec-
trons, limitant fortement les possibilités d’oxy-
dation des atomes de carbone et en
conséquence, rendant résistante la chlordécone
à la biodégradation dans des conditions anaé-
robies. 
Jusqu’à présent, il existe peu d’études faisant
état de la biodégradation du képone. Orndorff
et Colwell (1980) rapportent l’isolement d’une
souche microbienne, Pseudomonas sp. KO3,
obtenue à partir d’une culture mixte obtenue
par enrichissement en aérobiose préparée à
partir des boues d’eaux usées d’une lagune.
Cette souche microbienne est capable de trans-
former dans des conditions aérobies le Képone,
principalement en monohydro-képone et, dans
une moindre mesure, en dihydro-képone (Figure 2).
Récemment, Cabidoche et al. (2009) ont suggéré
que cette étude souffrait d’un manque de
données concernant la caractérisation de la
pureté de la képone utilisée dans cette étude et,
notamment la teneur initiale de la chlordécone
en mono-hydro- et di-hydro-chlordécone, méta-
bolites connus pour contaminer la képone, n’est
pas rapportée. Ce manque affaiblit par consé-
quent les conclusions de cette étude puisque des
deux métabolites observés ici pourraient dériver
d’une chlorination incomplète de la molécule
durant le processus de fabrication et non pas
d’un processus de biodégradation. 
D’après Cabidoche et al. (2009), l’étude de
George et Claxton (1988) rapportant la dégra-
dation de la chlordécone par trois souches de
Pseudomonas spp., souffre du même point
faible, jetant un doute sur la conclusion selon
laquelle la chlordécone est sensible à la dégra-
dation aérobie. Jablonski et al. (1996) rappor-
tent la transformation de la chlordécone par
une culture de Methanosarcina thermopila
conduite sur acétate. En utilisant de la chlordé-
cone uniformément marquée au 14C, ils ont
montré que jusqu’à 86 % de la chlordécone
étaient dégradés en 10 jours, conduisant à l’ac-
cumulation de métabolites polaires et apolaires
détectés en utilisant la chromatographie sur
couche mince (TLC). Bien que les mécanismes et
les métabolites de la transformation de la chlor-
décone par M. thermophila n’aient pas tous été
complètement identifiés, Jablonski et al. (1996)
suggèrent que des bactéries méthanogènes
producteurs de méthane cultivés sur acétate en
anaérobiose sont capables de réaliser une
déchlorination réductive de la chlordécone en
utilisant le co-facteur enzymatique de type III et
aussi possiblement le co-facteur F430.
La mise en évidence d’une possible déchlorina-
tion microbienne réductive en condition anaé-
robie, utilisant la chlordécone comme accepteur
final d’électron, suggère qu’une stratégie de
bioremédiation en deux étapes, analogue à celle
utilisée pour les congénères du PCB à haut poids
moléculaire, pourrait être applicable. C’est-à-
dire que, dans un premier temps, la déchlorina-
tion réductive des PCBs à haut poids moléculaire




qu’une des limitations principales de cette
approche est qu’elle nécessite de purifier des
acides nucléiques enrichis en 13C. Si toutefois, ce
pré-requis pouvait être atteint, ce qu’il reste à
démontrer à ce jour, il ne pourrait l’être  que
pour les échantillons de sols présentant une
forte activité de dégradation de la chlordécone.
Si cela était observé, alors l’approche SIP offri-
rait alors une belle opportunité pour (i) identi-
fier de nouveaux gènes codant des enzymes
impliquées dans la dégradation et (ii) fournir des
marqueurs moléculaires pour suivre la capacité
de biodégradation de la chlordécone des diffé-
rents compartiments de l’environnement en
utilisant une approche qPCR (Amplification en
Chaîne par Polymérase quantitative). En outre,
les derniers développements en métagéno-
mique et bioinformatique offrent de nouvelles
perspectives pour les technologies de bioremé-
diation. Une approche bioinformatique visant à
cribler les bases de données hébergées par
GenBank à la recherche de séquences de déha-
logénases pourrait aider à sélectionner des
souches microbiennes connues capables de
dégrader des composés chlorés. Des expérimen-
tations in vitro d’évolution avec des souches
présentant une activité déhalogénase mainte-
nues sous la pression sélective de la chlordécone
pourraient ensuite être initiées pour favoriser la
sélection de souche dégradant efficacement la
chlordécone.
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pour les organismes bactériens que fongiques.
Une grande variété de milieux de culture devrait
être testée afin de limiter, autant que possible,
le biais dû aux nombreux microorganismes non
cultivables en l’état actuel des connaissances. 
Pour augmenter l’efficacité d’une telle ap-
proche, les cultures d’enrichissement de-vraient
être réalisées avec des communautés issues de
sols et sédiments chroniquement exposés à la
chlordécone. L’utilisation d’analogues structu-
rels de la chlordécone pourrait éventuellement
représenter une alternative utile pour l’isole-
ment de microorganismes capables de dégrader
ce pesticide, comme cela a été montré avec d’au-
tres composés récalcitrants. Néanmoins, il doit
être noté que les cultures d’enrichissement sont
fortement chronophages et ne s’avèrent pas
toujours efficaces. 
1.2. Utilisation de techniques moléculaires 
Comme de nombreux microorganismes environ-
nementaux ne peuvent pas encore être cultivés,
l’application de techniques moléculaires, qui
permettent de s’affranchir des étapes de
culture, offre des opportunités pour étudier les
populations impliquées dans les processus de
dégradation au sein de communautés micro-
biennes complexes. Parmi les diverses méthodo-
logies disponibles, l’utilisation des techniques de
traçage d’isotopes stables (SIP) semble particu-
lièrement prometteuse pour identifier des
microorganismes potentiellement responsables
des processus de dégradation (voir par exemple,
articles). Cette approche a été appliquée avec
succès pour identifier des bactéries capables de
métaboliser les biphényls dans les sols conta-
minés par les PCB. Néanmoins, l’utilisation du SIP
dans le cadre des études de la biodégradation
de pesticides n’est pas encore très répandue,
tout particulièrement dans le cas de composés
complexes comme la chlordécone. Cela est
probablement dû aux limitations méthodolo-
giques inhérentes, telles que l’incorporation
insuffisante des isotopes dans les cellules micro-
biennes du fait de la faible proportion d’indi-
vidus capables de dégrader au sein de la
communauté. 
1.3. Criblage de microorganismes dégradants
connus 
Plusieurs travaux ont décrit la capacité de
souches microbiennes et fongiques à dégrader
Etant donné ses propriétés chimiques, lachlordécone n’est pas facilement biodé-gradable dans l’environnement. Le
manque d’informations à propos de la biodé-
gradation de la chlordécone a récemment été
souligné, notamment concernant sa biodégra-
dabilité dans les sols et les eaux. Il semble donc
nécessaire d’acquérir des connaissances concer-
nant les processus de biodégradation de la
chlordécone afin de développer des stratégies
de bioremédiation des sols et des écosystèmes
contaminés. 
1. IDENTIFICATION DES MICRO-
ORGANISMES CAPABLES
DE DÉGRADER LA CHLORDÉCONE 
Les processus de bioremédiation visent à
améliorer le taux de dégradation microbienne
naturelle des contaminants. Ceci peut être
réalisé en enrichissant les milieux pollués avec
des microorganismes  possédant des caractéris-
tiques spécifiques leur permettant de dégrader
(même partiellement) le contaminant ciblé.
Dans les années 80, deux travaux ont décrit la
capacité de certaines souches de Pseudomonas
à réaliser une déchlorination partielle de la
chlordécone. Néanmoins, les taux de biotrans-
formation étaient très limités et les résultats
décrits doivent être examinés avec précaution. Il
a également été montré qu’une bactérie ther-
mophile (Methanosarcina thermophila) trans-
formait du Képone uniformément marqué au
[14C] en produits polaires et apolaires avec un
taux de dégradation de 86% de la Kepone
durant les 10 premiers jours. 
Cependant, aucune souche bactérienne ou
fongique, capable de minéraliser la chlordé-
cone, seule ou en consortium n’a été décrite
actuellement.
1.1. Cultures d’enrichissement
Une première approche envisageable pour
évaluer les voies de biodégradation de la chlor-
décone pourrait être de développer des cultures
microbiennes (microorganismes isolés ou consortia
microbiens) en utilisant des procédures conven-
tionnelles d’enrichissement. Les précédentes
études évaluant la biodégradation (ou biotrans-
formation) d’autres organochlorés persistants
ont montré que les processus aérobies et anaé-
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tion de la chlordécone devraient s’intéresser à la
fois aux aspects fondamentaux et appliqués du
sujet. La bioremédiation est potentiellement un
outil important pour l’atténuation de la chlor-
décone dans l’environnement mais il est néces-
saire d’envisager le changement d’échelle entre
laboratoire et conditions réelles. Il semble
notamment nécessaire d’acquérir une bonne
connaissance des processus relatifs à la biodé-
gradation de la chlordécone (identification et
toxicité des produits de dégradation, voies
métaboliques, biochimie...) avant de mettre en
œuvre des processus de bioremédiation à
grande échelle. 
l’environnement des nutriments et/ou des subs-
trats donneurs d’électrons. 
Pour pouvoir appliquer la bioremédiation à des
sites pollués, il est également nécessaire de se
focaliser, non seulement sur la disparition de la
chlordécone, mais aussi sur la formation des
métabolites (identification et évaluation de la
toxicité) qui pourraient être plus toxiques que
leur molécule mère ; ceci dans le but de définir
l’impact environnemental réel de l’atténuation
des concentrations en chlordécone. 
4. CONCLUSIONS 
Les recherches futures relatives à la biodégrada-
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divers composés organochlorés, du moins
partiellement (par exemple, articles). Il serait
donc intéressant de tester la faisabilité de l’uti-
lisation de ces microorganismes pour la biodé-
gradation de la chlordécone. Si l’une des
principales limites de cette méthode peut
résider dans la difficulté d’obtenir les souches
décrites, la connaissance concernant des carac-
téristiques des souches dégradantes précédem-
ment isolées et décrites peut offrir des
informations utiles pour tester la biodégrada-
tion de la molécule (par exemple : le type de
milieu de culture, la température d’incuba-
tion…). Ce type d’approche a donc été appliqué
avec succès pour tester la dégradabilité de diffé-
rents pesticides organochlorés en utilisant des
cultures de Pseudomonas fluorescens. Malheu-
reusement, les auteurs n’ont pas considéré la
chlordécone (ni son analogue le Mirex) dans leur
recherche (communication personnelle). 
1.4. Utilisation de boues granulaires anaérobies
Des composés chlorés sont souvent retrouvés dans
les eaux usées et l’aptitude des boues anaérobies à
transformer ces composés est importante. Il est clair
que les bactéries anaérobies en culture mixte sont
capables de déchlorer une large gamme de
composés. Par exemple, des boues granulaires
méthanogéniques se sont révélées capable de
déchlorer des insecticides cyclodiènes. De plus, outre
l’apport de microorganismes dotés de propriétés de
biodégradation, l’apport de boues granulaires peut
également modifier les conditions physico-
chimiques et contribuer à les rendre plus favorables
à la déchlorination microbienne. Il serait donc inté-
ressant de tester des communautés anaérobies
issues de boues de différentes origines pour leur
capacité à dégrader la chlordécone. 
2. APPROCHE FONCTIONNELLE 
Des informations concernant plus spécifique-
ment le potentiel de biodégradation peuvent
être obtenues en examinant les gènes fonction-
nels codant pour les enzymes clés des voies de
dégradation. Un pré-requis essentiel afin de
pouvoir employer cette approche est la connais-
sance des voies de dégradation et des gènes
impliqués. Etant donné la structure de la chlor-
décone et les connaissances concernant les voies
de dégradation des autres organochlorés, il
semblerait pertinent de cibler, en premier lieu,
des gènes fonctionnels connus, impliqués dans
l’activité déshalogénase. Il a également été
montré qu’un complexe enzymatique à fonction
déshydrogenase isolé à partir de Methanosar-
cina thermophila catalyse la conversion de
Képone en produits polaires et apolaires. Des
essais pour identifier de nouveaux gènes de
dégradation devraient également avoir lieu par
typage génomique et métagénomique de
souches ou communautés microbiennes dégra-
dantes, respectivement obtenues à partir des
approches décrites ci-dessus (identification des
microorganismes ou communautés micro-
biennes capables de dégrader la chlordécone). 
En cas de succès dans l’identification de gènes
encodant des enzymes impliquées dans la biodé-
gradation de la chlordécone, les études pour-
raient cibler l’ARN  afin d’évaluer les niveaux
d’expression des gènes et de déterminer la rela-
tion entre les conditions environnementales et
l’activité in situ des dégradants. Néanmoins,
bien que cette technique soit relativement
simple dans le cas de cultures de cellules, elle
reste assez délicate à mettre en œuvre lorsqu’on
considère des communautés microbiennes dans




ET APPLICATION DANS UN BUT
DE BIOREMÉDIATION 
La dégradation microbienne ne dépend pas
seulement de la présence de microbes, possé-
dant les enzymes appropriées mais aussi d’une
large gamme de paramètres environnementaux.
Un facteur de réussite crucial dans une optique
de bioremédiation est la capacité effective de
microorganismes dotés potentiellement de
capacités de biodégradation, à effectivement
dégrader le composé dans des sols et sédiments
contaminés. Il est donc important d’identifier les
voies possibles d’amélioration de leur activité de
dégradation.
Une vue d’ensemble des facteurs affectant la
biodégradation est déjà bien décrite [Lovely,
2003]. Certains de ces facteurs devraient donc
être testés dans des simulations expérimentales
afin de définir des stratégies de bioremédiation.
Etant donné la forte hydrophobie de la chlor-
décone et son affinité pour la matière orga-
nique, une attention particulière pourrait être
portée à sa biodisponibilité et ensuite à son
accessibilité pour sa dégradation. Il serait égale-
ment intéressant de conduire des expérimenta-
tions visant à favoriser la biodégradation dans
les sols et sédiments contaminés, en combinant
des techniques de bioaugmentation (avec des
souches, consortia et communautés dégradants
identifies)  et de biostimulation, en ajoutant à
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de la pollution par
la chlordécone
des couches 0-30 cm des
différents types de sols,
obtenu par extrapola-
tion du modèle WI-
SORCH (d’après
Cabiboche et al, 2009).
Les sols sont supposés
avoir reçu 3 kg de chlor-
décone par hectare et par
an de 1972 à 1978 et de
1982 à 1993, et avoir été
labourés sur une profon-
deur de 60 cm. Les deux
courbes de chaque sol dé-
finissent l’intervalle d’in-
certitude du modèle. Les
sols sont considérés
comme dépollués lorsque
la limite de quantification
est atteinte (0.01 mg kg-1).
La pollution est considé-
rée comme non contrai-
gnante dès lors qu’elle est
suffisamment abaissée
pour autoriser la récolte
d’organes végétaux ne
dépassant pas la limite
maximale de résidu
(LMR).
Les paramètres teneur en
carbone organique (g kg-1)
et pluviométrie annuelle
(m) sont respectivement :
48 et 4 pour les andosols,
21 et 3 pour les ferralsols,
19 et 2.5 pour les nitisols.
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nitisols, plusieurs siècles pour les ferralsols et
plus d’un demi millénaire pour les andosols
(Cabidoche et al 2009), bien qu’une partie des
résidus de chlordécone puissent atteindre les
eaux de surface via le ruissellement.
Les analyses de sols contaminés par la chlordé-
cone prélévés à proximité de l’usine de produc-
tion de la chlordécone ont montré une
dégradation photolytique du composé générant
des monohydro-isomères de chlordécone en
faible quantité (Borsetti and Roach 1978).
L’absorption de la chlordécone du sol par les
plantes via les racines et la volatilisation via les
feuilles se sont avérées négligeables dans le
cadre d’un essai de laboratoire en système clos
utilisant des semences d’orge. Aucune informa-
tion sur des essais aux champs sur l’absorption




La chlordécone, comme la plupart des insecti-
cides organochlorés, est très persistante dans
l’environnement et a été détectée aussi bien
dans le sol que dans l’environnement aquatique.
Bien que les microorganismes soient connus
pour jouer un rôle important dans le métabo-
lisme des insecticides organochlorés, la persis-
tance de la chlordécone dans le sol et l’eau pour
La chlordécone, un organochloré persis-tant dans l’environnement utilisé inten-sivement en culture de bananes aux
Antilles françaises jusqu’en 1993, a pollué de
façon durable les sols et contaminé les denrées
alimentaires. Cette molécule a été détectée dans
l’air, les eaux de surface, le sol, les sédiments, les
organismes aquatiques ainsi que les denrées ali-
mentaires. La chlordécone est très lipophile et
possède donc un fort potentiel de bioconcen-
tration. Elle s’est déjà bioaccumulée dans la
chaîne alimentaire aquatique quasi sans dégra-
dation par les organismes exposés. De plus, elle
est facilement adsorbée sur les matériaux parti-
culaires dans l’eau et finalement se dépose dans
les sédiments (EPA 1978; Lunsford et al. 1987).
Une fois adsorbée sur les sédiments, la chlordé-
cone est relativement peu mobile dans les condi-
tions de pH (7-8) et de salinité (0.06-19.5 %)
normalement rencontrées dans un estuaire. La
solubilité de la chlordécone dans l’eau est faible
(1-3 mg/L) et la contamination est plus suscepti-
ble d’être associée aux matières en suspension
dans l’eau qu’à l’eau elle-même.
La chlordécone se lie fortement aux particules
de sol et à la matière organique et peut rester
dans les sols des années (Cabidoche et al 2009).
Liée à un sol riche en matière organique, la
chlordécone est très peu mobile. En consé-
quence, la décontamination naturelle du sol
































leurs fonctions et de contrôler leurs propriétés
métaboliques. Les techniques de marquage
isotopique utilisant de la chlordécone marquée
au 13C, associées à des outils de détection molé-
culaire sont appropriées pour atteindre des tels
objectifs.
Les techniques de marquage par des isotopes
stable (SIP pour Stable Isotope Probing) asso-
ciées à des outils de détection moléculaire sont
souvent utilisées pour lier directement structure
et fonctions de communautés microbiennes et
pour contrôler les propriétés métaboliques de
microbes non-cultivés. Les approches basées sur
le SIP ont trouvé des applications très répandues
en écologie microbienne et permettent d’étu-
dier quels microbes “mangent quoi, où et
quand”. Combiner l’approche SIP à l’identifica-
tion et la caractérisation de fragments résultant
de la dégradation de la chlordécone pourrait
fournir un aperçu des voies présumées de dégra-
dation de la chlordécone. L’identification de
bactéries ayant assimilé des produits marqués au
13C, dérivés de la dégradation de la chlordécone,
pourrait faciliter la conception des milieux de




Etant donné que la majorité des microorga-
nismes présents dans les compartiments envi-
ronnementaux ne peut être cultivée, une
approche métagénomique permettrait le
criblage de l’expression fonctionnelle des
enzymes dégradant la chlordécone. Une biblio-
thèque métagénomique pourrait être élaborée
à partir des sols dans lesquels le métabolisme de
la chlordécone a été confirmé en utilisant l’ap-
proche SIP. Dans cet objectif, l’ADN génomique
total d’un site très contaminé par la chlordécone
pourrait être isolé en utilisant des procédures
conventionnelles. L’ADN marqué 13C, pourrait
être isolé après ultracentrifugation dans un
gradient isopycnique au chlorure de césium,
fragmenté en petites unités d’environ 5kb puis
inséré dans des vecteurs utilisés pour trans-
former Escherichia coli et/ou une bactérie Gram
positive. Le criblage des enzymes dégradant la
chlordécone peut être réalisé en criblant les
clones sur un support contenant de la chlordé-
cone comme seule source de carbone. Les inserts
des plasmides identifiés des clones candidats
pourraient être séquencés afin d’identifier
les gènes conférant l’activité enzymatique, s’ils
existent.
volatilisation du composé du sol vers l’air
(Kloskowski et al. 1981). En laboratoire, un
système sol-plante a permis de montrer que la
dégradation de la chlordécone, déterminée par
les résidus encore présents dans le sol après vola-
tilisation et minéralisation, était de 1-3 % après
une semaine ; ceci étant cohérent avec les
résidus du sol observés au champ après une
saison de culture (Scheunert et al. 1983).
Les propriétés physico-chimiques de la chlordé-
cone sont suffisamment documentées pour
permettre l’estimation de leur devenir environ-
nemental (Howard et al. 1981; IARC 1979;
Kenaga 1980; Sax and Lewis 1987). Tandis que
des informations complémentaires sont néces-
saires concernant les métabolites dérivées de la
chlordécone, celles-ci pouvant se révéler encore
plus toxiques que la molécule mère.
De plus, les informations disponibles concernant
l’absorption, la bioaccumulation et la biotrans-
formation de la chlordécone par les microorga-
nismes sont limitées et des informations
complémentaires sur l’absorption de la chlordé-




Tout d’abord, il est primordial de mettre en
œuvre des techniques pour l’analyse et l’identi-
fication de tous les métabolites issus de la dégra-
dation de la chlordécone afin d’obtenir un
aperçu du degré possible de dégradation et de
caractériser les différentes voies de dégradation.
La diversité génétique de la population micro-
bienne dans un système naturel inclut des
milliers d’espèces différentes. La diversité et la
versatilité des métabolismes bactériens permet-
tent la transformation ou la dégradation de
tous les composés organiques et inorganiques,
anthropogéniques ou non. C’est donc un défi,
néanmoins réaliste, que d’explorer les potentia-
lités bactériennes de dégrader la chlordécone.
On peut s’attendre à ce que les gènes encodant
les enzymes permettant la dégradation de la
chlordécone soient produits par des bactéries
mineures et/ou probablement non cultivées.
IDENTIFICATION DE BACTÉRIES
DÉGRADANT LA CHLORDÉCONE
Les pré-requis pour comprendre le devenir et
l’impact de la chlordécone sont d’identifier des
communautés microbiennes qui colonisent des
écosystèmes contaminés (Antilles, Afrique,







de très longues périodes, indique la forte résis-
tance d’un tel composé à la dégradation bacté-
rienne. Soit les enzymes nécessaires à la
dégradation de la chlordécone ne sont pas
disponibles, soit la formation de complexes de
chlordécone avec des particules de l’environne-
ment et d’autres composés la rendent inacces-
sible à la dégradation bactérienne.
Bien que l’on s’attende à ce que le premier
processus de dégradation de la chlordécone
dans le sol ou les sédiments soit une biodégra-
dation anaérobie, aucune preuve de dégrada-
tion microbienne n’a été détectée lors de
l’exposition de la chlordécone à des hydrosols
d’un réservoir contaminé par la chlordécone
(Bailey Creek) durant 56 jours, que ce soit sous
conditions anaérobies ou aérobies (Huckins et
al. 1982). Cependant, il a été montré que trois
espèces de Pseudomonas, isolées d’échantillons
de sol auxquels de la chlordécone a été ajoutée
(1 mg/ml), utilisent la chlordécone comme
unique source de carbone avec une dégradation
quantifiable (67-84 %) en 14 jours. Parmi les
produits de dégradation de la chlordécone,
seules l’hydrochlordécone et la dihydrochlordé-
cone ont été identifiées (George and Claxton
1988; George et al. 1986).
Les bactéries issues des sédiments et des boues
de traitement des eaux usées, essentiellement
Pseudomonas aeruginosa (figure 2) souche KO3,
ont été capables de dégrader en 8 semaines en
conditions aérobies la chlordécone de 10-14%
en monohydrochlordécone et en plus faible
proportion en dihydrochlordécone. Aucune des
souches bactériennes n’a été capable d’utiliser
la chlordécone comme seule source de carbone ;
par conséquent, le co-métabolisme apparaît être
le seul processus de dégradation. Une minérali-
sation complète de la chlordécone par des
bactéries est peu probable (Omdorff and
Colwell 1980). Des concentrations en chlordé-
cone supérieures à 0.2 mg/L sont susceptibles
d’inhiber l’activité microbienne, tandis que des
concentrations inférieures à 0.01 mg/L n’ont pas
d’effet sur le comptage cellulaire ou l’absorp-
tion d’acides aminés. Dans les sédiments de la
James River, les bactéries n’ont pas produit de
concentrations significatives en métabolites de
la chlordécone (Colwell et al. 1981). La dégra-
dation de la chlordécone dans un écosystème
terrestre a été étudiée en appliquant le
composé sur un sol et en y cultivant des plantes
puis en déterminant la quantité de chlordécone
dans chaque compartiment après une semaine.
Durant ce laps de temps, seul 0.1 % de la chlor-
décone appliquée (2 mg/kg) a été décomposé en
dioxyde de carbone du sol et 0.3 mg/kg
(approximativement 15% de la quantité appli-
quée) se sont accumulés dans les plants d’orge.
Moins de 10 % de la chlordécone appliquée ont
été dégradés dans le sol ou transformés par les














L’identification de souches bactériennes actives
dans le processus de dégradation pourrait ouvrir
la voie à la bioremédiation de la chlordécone.
BIOREMÉDIATION DES SOLS
Les deux approches majeures utilisées jusqu’à
présent dans le cadre de la bioremédiation des
sols sont la biostimulation (figure 3) et la
bioaugmentation (figure 4). La biostimulation
implique l’ajout d’oxygène et/ou de nutriments
inorganiques afin de stimuler le développement
des bactéries autochtones ayant une certaine
aptitude à dégrader le contaminant en ques-
tion. La bioaugmentation implique l’introduc-
tion de bactéries allochtones qui ont la capacité,
naturelle ou acquise par modification génétique
en laboratoire, de dégrader le contaminant. Les
deux approches ne sont pas mutuellement
exclusives. Toutes deux pourraient être appli-
quées à des sites contaminés par la chlordécone.
Une variante du processus de bioaugmentation
consiste à utiliser des rhizobactéries capables de
dégrader le contaminant, au niveau de la
rhizosphère de leurs plantes hôtes, ce processus












processus : les polluants





adsorbées sur les ra-
cines (rhizofiltration) ;
les polluants à l'inté-
rieur des tissus végétaux







enfin les polluants dans





(Van Aken et al., 2010).
lumière ultraviolette (Francis et Metcalf, 1984).
L'exposition au mirex et à la chlordécone inter-
vient principalement par contact ou ingestion
de sol ou de nourriture contaminé. Des études
conduites sur animaux ont prouvé que l'inges-
tion de niveaux élevés de mirex peut nuire à l'es-
tomac, à l'intestin, au foie, aux reins, aux yeux,
à la thyroïde et aux systèmes nerveux et repro-
ducteurs. Le mirex et la chlordécone ont été
identifiés sur plusieurs des 1430 sites figurant sur
la National Priority List établie par l'US Environ-
mental Protection Agency (EPA) (ATSDR, 1996).
L'US Department of Health and Human Services
(DHHS) a déterminé que le mirex et la chlordé-
cone devaient être considérés comme carcino-
gènes probables. Enfin, l'EPA a fixé pour le
mirex une limite maximum d'une part par tril-
lion (10-9) dans les eaux de surface sensée
protéger les poissons et autre formes de vie
aquatiques (ATSDR, 1996).
2. LA BIOREMÉDIATION DU MIREX
ET DE LA CHLORDÉCONE
Les technologies traditionnelles de remédiation
des sites pollués requièrent l'excavation et trans-
port du sol, suivi d'un traitement par incinéra-
tion, compostage, ou stockage en décharge.
Cette pratique est coûteuse, néfaste pour l'en-
vironnement, et dans beaucoup de cas, prati-
quement irréalisable du fait de
l'étendue de la contamination.
Il y a donc un intérêt considé-
rable à développer des solu-
tions alternatives peu couteuses
utilisant des microorganismes
ou des plantes (Van Aken,
2008). 
Les organismes vivants sont
continuellement exposés à
divers composés xénobiotiques
toxiques. Par conséquent, ils
ont développé une multitude
de mécanismes de détoxifica-
tion destinés à neutraliser les
effets nocifs provoqués par l'ex-
position à ces composés. Les bactéries sont des
organismes extrêmement versatiles, ce qui leur
permet de développer constamment de
nouvelles voies métaboliques pour la dégrada-
tion d'une gamme étendue de polluants xéno-
biotiques. Quoique pourvus de capacités
métaboliques plus limitées, les organismes supé-
rieurs, tels que les plantes et les mammifères,
possèdent également des mécanismes de détoxi-
fication destinés à contrecarrer les effets des
contaminants toxiques (Van Aken, 2009).
2.1 La Phytoremédiation du Mirex et de la
Chlordécone :
La phytoremédiation est une technologie nais-
sante qui utilise les plantes supérieures et les
microorganismes qui leurs sont associés pour
effectuer le traitement des sols et eaux souter-
raines contaminés par des polluants toxiques.
L'idée que les végétaux peuvent être utilisés
pour la détoxification de composés organiques
émergea dans les années 70 avec la découverte
de la capacité des plantes à métaboliser l'insec-
ticide DDT (1,1,1-trichloro-2,2-bis-[4'-chlorophenyl]
éthane)et le produit de combustion benzo(a)pyrène.
Depuis lors, la phytoremédiation a acquis le
statut d'une technologie éprouvée pour la
remédiation des sols et des eaux contaminés par
une variété de composés organiques, incluant
les pesticides, les solvants chlorés, les diphényles
polychlorés (PCBs), les hydrocarbures polyaro-
matiques (PAHs) et les explosifs (Schnoor et al.,
1995).
La phytoremédiation englobe une gamme des
processus allant bien au-delà de l'absorption
directe et du métabolisme des polluants par les
végétaux. En ce sens, la phytoremédiation
répond mieux à la définition de "remédiation
assistée par les plantes" (Figure 1).
Sur base de l'observation que les végétaux
peuvent partiellement métaboliser certains
pesticides, Sandermann (1994) a proposé le
concept du foie vert suggérant un mécanisme
de désintoxication par les plantes suivant un
modèle semblable à celui qui se produit dans le
foie des mammifères (Figure 2).
La phytoremédiation offre de nombreux avan-
tages par rapport à d'autres stratégies de remé-
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depuis 1978 (Kaiser, 1978). Le mirex a été
employé comme insecticide contre les fourmis
de feu et comme ignifuge dans les plastiques,
les caoutchoucs, les peintures, les papiers, et les
matériaux électriques de 1959 à 1972. La chlor-
décone a été employée comme insecticide sur
les plants de tabac, les arbustes ornementaux,
les bananiers et les citronniers, et dans des
pièges à fourmis et cafards. Le mirex a été égale-
ment vendu comme ignifuge sous nom de
marque "Dechlorane" et la chlordécone comme
insecticide sous le nom de marque "Kepone"
(Francis et Metcalf, 1984). Aux États-Unis, le
mirex a été pulvérisé par voie aérienne sur des
millions d'hectares depuis son introduction en
1962 jusqu'à son interdiction en 1976. Il est
généralement estimé qu'un total de 800 000
livres de mirex a été employé contre des fourmis
de feu durant ces années. La chlordécone a été
commercialisée et utilisée en tant qu'insecticide
jusqu'à ce que de sérieux effets sur la santé et
l'environnement aient été observés à proximité
d'un site majeur de production à Hopewell en
Virginie (USA) en 1976.
Le mirex et la chlordécone sont des solides cris-
tallins blancs ou blancs-bruns. En plus de leur
similarité de structure, le mirex et la chlordécone
sont tous deux des composés fortement hydro-
phobes, persistants dans l'environnement et
cancérogènes. Du fait de leur stabilité chimique,
le mirex et la chlordécone peuvent persister
dans l'environnement durant des années ou des
décennies (Francis et Metcalf, 1984). La persis-
tance extrême du mirex et de la chlordécone
dans l'environnement a conduit à l'intoxication
de nombre d'organismes vivants, incluant les
invertébrés aquatiques, les poissons et les
mammifères vivant dans les zones contaminées
(Huckins et al., 1982). Le mirex et la chlordécone
sont extrêmement résistants à toute forme de
dégradation abiotique dans l'environnement.
Ces composés résistent également à la biodé-
gradation par les organismes supérieurs, bien
qu'une transformation limitée ait été observée.
Parmi les quelques produits de dégradation du
mirex qui ont été identifiés à ce jour figurent la
chlordécone et le photomirex. Le photomirex a
été détecté dans les tissus de poissons du lac
Ontario, vraisemblablement un résultat de la
production de mirex à Niagara Fall dans l'état
de New York (USA) suivie de son exposition à la
Le mirex et la chlordécone sont des pesti-cides organochlorés toxiques et généra-lement récalcitrants à la biodégradation.
Ces composés ont contaminé les sols et les eaux
de surface dans nombreuses régions dans diffé-
rents pays. L'objectif de cette revue est de réca-
pituler les connaissances actuelles relatives à la
bioremédiation du mirex et de la chlordécone,
en particulier la phytoremédiation (c'est-à-dire
la remédiation par l'utilisation de plantes) et la
dégradation microbienne qui y est associée. Un
nombre limité de publications fait état d'une
biodégradation partielle du mirex et de la chlor-
décone par les végétaux supérieurs et les bacté-
ries. Cependant, du fait que les données
disponibles sur la biodégradation du mirex et de
la chlordécone sont clairsemées, nous avons
choisi de présenter également l'état des connais-
sances relatives à la bioremédiation d'autres
composés chlorés récalcitrants, tels que les di-
phényles polychlorés (PCBs) et autres pesticides
chlorés, pouvant servir de modèles pour étudier
la biodégradation du mirex et de la chlordé-
cone. Sur la base de l'information disponible, il
nous est permis d'affirmer que le mirex et la
chlordécone sont susceptibles d'être efficace-
ment absorbés et transformés par les végétaux
supérieurs. D'autre part, la biodégradation bac-
térienne du mirex et de la chlordécone dans les
sols interviendrait vraisemblablement par une
déchloration anaérobie initiale, produisant des
congénères partiellement déchlorés. Ces der-
niers seraient susceptibles d'être à leur tour mé-
tabolisés en conditions aérobies, pouvant mener
à une détoxification complète des molécules.
Comme il a été observé avec d'autres composés
chlorés, il est probable que la présence de végé-
tation accélère et améliore la biodégradation du
mirex et de la chlordécone du fait d'une plus
grande activité bactérienne dans la rhizosphère
et de l'établissement de conditions anaérobies
locales favorisant la déchloration.
1. LE MIREX ET LA CHLORDÉCONE
EN TANT QUE POLLUANTS
DE L'ENVIRONNEMENT
Le mirex et la chlordécone sont des insecticides
polychlorés structurellement semblables qui ne
sont pas produits naturellement dans l'environ-
nement. Le mirex et la chlordécone n'ont plus











sites contaminés localisés au Canada. L'analyse
des tissus de neuf espèces de plantes poussant
en ces sites a montré que les PCBs s'accumu-
laient dans les tissus racinaires et étaient trans-
portés à un moindre degré aux tissus aériens.
Des concentrations élevées de tetrachloro-,
pentachloro- et hexachlorodiphényles ont été
observées dans les tiges et des traces de hepta-
chloro- et nonachlorodiphényles ont même
été détectées à des niveaux mesurables dans les
tissus aériens (Van Aken et al., 2010). Ces résul-
tats suggèrent qu'en dépit des prédictions
basées sur le log Kow, même les congénères
fortement chlorés sont susceptibles d'être
absorbés et transportés à l'intérieur des tissus
végétaux.
Le métabolisme des PCBs dans les tissus végé-
taux a été également bien documenté : l'étude
de la transformation de 10 congénères dans 12
espèces de plante a permis la détection de divers
métabolites mono- et dihydroxylés. D'autres
études utilisant des cultures cellulaires de
plantes ont montré que même les congénères
les plus persistants, comme les trichloro- et tetra-
chlorobiphényles pouvaient également être
métabolisés par les végétaux : par exemple
l'oxydation du 3,3',4,4 '-tetrachlorobiphényle a
été démontrée dans des cultures cellulaires de
Rosa sp. et Lactuca sativa (laitue) générant diffé-
rents intermédiaires monohydroxylés.
Différents pesticides chlorés peuvent également
être dégradés par une variété de plantes, y
compris des arbres, des plantes aquatiques, des
céréales et des herbes. Le métabolisme des pesti-
cides par les plantes supérieures suit typique-
ment les trois phases du modèle du foie vert.
Sandermann (1994) a décrit le métabolisme de
l'herbicide acide 2,4-dichlorophenoxyacétique
(2,4-D) qui procède via l'hydroxylation du noyau
aromatique (phase I), la conjugaison avec un
O-manolyl-glucoside (phase II) et le stockage
dans la vacuole (phase III). Burken et Schnoor
(1998) ont montré que la [14C]-atrazine était
absorbée, hydrolysée et déalkylée à l'intérieur
des tissus de peupliers hybrides pour produire
des métabolites moins toxiques : seulement 21%
et 10% de l'atrazine initiale ont été retrouvés
dans les tissus foliaires après respectivement
50 et 80 jours d'exposition.
Notre connaissance du métabolisme des
composés xénobiotiques par les plantes supé-
rieures est encore fragmentaire et seulement un
petit nombre d'enzymes cataboliques impli-
quées dans le processus de phytoremédiation
ont été décrites. Plusieurs études suggèrent que
différentes oxygénases pourraient être impli-
quées dans le métabolisme initial des composés
chlorés par les plantes (phase I du modèle du
foie vert), y compris des monooxygénases à cyto-
chrome P-450 et des peroxydases (Van Aken et
Doty, 2009). Bien que les enzymes de conju-
gaison potentiellement impliquées dans le
métabolisme des composés chlorés (phase II du
modèle du foie vert) soient très mal connues, les
connaissances dérivées de la dégradation d'au-
tres composés xénobiotiques nucléophiles
suggèrent que diverses transférases, telles que
des glutathion transférases-S (conjugaison du
glutathion avec différents pesticides) et glyco-
syltransférases (conjugaison du glucose avec les
chlorophénols et le DDT) puissent être impli-
quées dans la conjugaison de composés xéno-
biotiques dans les tissus végétaux (Brentner et
al., 2008).
2.2 La Dégradation Bactérienne de Mirex et de
la Chlordécone
Bien que le métabolisme du mirex et de la chlor-
décone dans les tissus des organismes supérieurs
soit bien documenté (Mehendal et al., 1972 ;
Molowa et al., 1986 ; Winters et al., 1990), très
peu d'études ont été conduites sur la biodégra-
dation de ces composés par les bactéries. La
stabilité chimique du mirex et de la chlordécone
les rend généralement récalcitrants à la biodé-
gradation microbienne. La présence d'atomes
de chlore supplémentaires augmente la stabilité
chimique et diminue la solubilité aqueuse des
molécules organiques, ce qui explique la résis-
tance à la biodégradation des composés forte-
ment chlorés. En outre, le métabolisme des
composés fortement chloré est souvent énergé-
tiquement défavorable, requérant une source
additionnelle de carbone pour soutenir leur
biodégradation (co-métabolisme).
Un rapport d'Andrade et Wheelert (1976) utili-
sant du [14C]-mirex indique que les microorga-
nismes présents dans les boues de station
d'épuration sont capables de dégrader le mirex
en conditions anaérobies. L'addition de contrôles
stériles et l'incubation dans l'obscurité a permis
d'exclure la possibilité d'une dégradation ou
photodécomposition abiotique. Cependant, le
rapport ne fait référence à l'identification
d'aucun métabolite issu du mirex et les espèces
bactériennes impliquées dans le processus de
dégradation n'ont pas été caractérisées. Une
autre publication par Carlson et al. (1976) décrit
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Figure 2 : les trois
phases du modèle
du foie vert illustrées






Phase I : activation
de la molécule par
hydroxylation;








(Van Aken et al.,
2010).
48 heures. L'analyse de la
radioactivité [14C] dans les tissus
a démontré l'accumulation de
mirex au niveau des racines et
une translocation limitée aux
parties aériennes des plantes
(Mehendale et al., 1972). Aucun
métabolite potentiellement
produit par la transformation
du mirex n'a été détecté dans
les extraits de racines. Dans une
étude séparée, Walsh et al.
(1974) ont étudié la transloca-
tion de la dieldrine, du
méthoxychlore, du mirex et de
l'Aroclor 1242 dans des plantes
de mangrove rouge artificiellement exposées au
laboratoire. Le mirex a été détecté dans les
plantes exposées à des doses de 11.2 kg ha-1
(mais pas dans les plantes exposées à des doses
inférieures). Les concentrations résiduelles de
mirex observées dans les tissus étaient maximum
après deux semaines d'exposition et diminuè-
rent rapidement ensuite. D'autre part, aucune
trace de mirex n'a été détectée dans les feuilles
après six semaines d'exposition et seulement
0.03 ppm a été détecté dans les racines, suggé-
rant la métabolisation du mirex dans les tissus
végétaux.
Bien que les données concernant la phytoremé-
diation du mirex et de la chlordécone soient
clairsemées, nombre de publications ont
rapportés l'efficacité de cette technologie pour
le traitement d'autres composés xénobiotiques
chlorés récalcitrants (Van Aken et Doty, 2009).
Par exemple, il a été démontré que les plantes
sont capables d'effectuer un traitement efficace
des PCBs. Une atténuation significative des
concentrations de PCBs a été observées dans des
sols plantés par une variété d'espèces végétales
par comparaison avec des sols nus (Chaudhry et
al., 2005). Lors d'une expérience de phytoremé-
diation en serre utilisant différentes espèces de
plantes pour le traitement de PCBs, il a été
démontré que l'Aroclor 1248 pouvait être
dégradé plus efficacement dans les échantillons
de sols plantés (laissant 38% ou moins de la
concentration initiale) par comparaison aux
échantillons non-plantés (laissant 82% de la
concentration initiale) (Van Aken et al., 2010).
L'efficacité de l'absorption de PCBs – caractérisés
par des log Kow allant de 4.5 à 8.2 – est supposée
diminuer rapidement avec le degré de chlora-
tion. Cette prédiction a été testée par l'étude de
la phytoextraction de l'Aroclor 1260 sur trois
diation : un coût réduit en raison d'un entretien
limité et de l'absence d'équipement consomma-
teur d'énergie, l'absence d'impact préjudiciable
à l'environnement en raison de la nature in situ
du processus, et une large acceptation par le
public en tant que technologie verte. D'un point
de vue environnemental, les plantes supérieures
peuvent être vues comme des systèmes naturels
de "pompage-et-traitement" des sols conta-
minés fonctionnant à l'énergie solaire. Cepen-
dant, la technologie souffre également d'un
certain nombre d'inconvénients : la phytoremé-
diation est limitée à des contaminations peu
profondes par des composés modérément
hydrophobes susceptibles d'être absorbés par les
racines (Schnoor et al., 1995). Comme corollaire
à leur métabolisme autotrophe, les plantes
supérieures ne possèdent généralement pas la
machinerie biochimique nécessaire pour effec-
tuer la minéralisation complète de nombre de
polluants organiques, particulièrement les plus
récalcitrants, tels que les PCBs, PAHs, et vrai-
semblablement le mirex et la chlordécone.
Lors des premiers développements de la phyto-
remédiation, les plantes n'étaient pas considé-
rées comme capables de dégrader les composés
hydrophobes récalcitrants, tels que le DDT ou les
PCBs. Cependant, vers la fin des années 70, il a
été progressivement démontré que les plantes
sont capables non seulement d'absorber, mais
encore de métaboliser même les composés les
plus récalcitrants.
A notre connaissance, seulement deux rapports
ont été publiés à ce jour sur la phytoremédia-
tion du mirex. Dans une première étude, des
plantes de pois et haricots ont été exposées en
conditions hydroponiques à des concentrations





mener à la complète minéralisation et détoxifi-
cation de la molécule. Comme c'est le cas avec
d'autres composés chlorés, la présence de végé-
tation est susceptible d'activer la biodégrada-
tion du mirex et de la chlordécone d'une part du
fait de la stimulation de l'activité bactérienne
dans la rhizosphère et d'autre part par l'établis-
sement de conditions anaérobies locales favora-
bles à la déchloration réductrice des pesticides.
4. QUESTIONS DE RECHERCHES
En raison de l'information limitée disponible
concernant le potentiel de la bioremédiation
pour le traitement des sols et des eaux souter-
raines contaminés par le mirex et la chlordé-
cone, nous identifions un besoin urgent
d'effectuer des recherches plus avancées afin de
déterminer l'efficacité des systèmes biologiques
pour la décontamination et détoxification de ces
composés.
4.1 Phytoremédiation
Nous suggérons que des études de phytoremé-
diation soient entreprises pour tester l'efficacité
de diverses espèces de plantes appropriées à la
culture sur les sites devant être traités. Des expé-
riences préliminaires devraient être entreprises
au laboratoire ou en serre, utilisant des cultures
tissulaires et des plantes hydroponiques ou de
plein sol. Des recherches plus avancées seraient
également souhaitables pour l'identification des
gènes et enzymes impliqués dans les processus
d'absorption et de biodégradation par les
plantes.
4.2 Biodégradation Séquentielle Anaérobie -
Anaérobie
Le conditionnement des sols pour favoriser la
biodégradation séquentielle anaérobie - aérobie
a été proposé pour le traitement de PCBs. Cette
approche est également prometteuse pour le
traitement du mirex et de la chlordécone. Les
conditions anaérobies et aérobies peuvent être
contrôlées par exemple en variant le niveau de la
nappe phréatique, possiblement par l'utilisation
de phytotechnologies appropriées. Des questions
additionnelles de recherches pourraient porter
sur la détermination de conditions supplémen-
taires qui favoriseraient ou défavoriseraient la
biodégradation dans le sol, ainsi que la caracté-
risation des consortiums microbiens compétents
et des enzymes bactériennes impliqués dans les




PCBs, par leur caractère polychloré et récalci-
trant à la biodégradation, constituent un
modèle pour discuter le métabolisme microbien
du mirex et de la chlordécone. Les PCBs sont
dégradés par des bactéries suivant deux princi-
pales voies métaboliques : la voie anaérobie et
la voie aérobie. D'une manière générale, les
congénères fortement chlorés comportant
quatre ou plus de quatre atomes de chlore subis-
sent préférentiellement une déchloration réduc-
trice anaérobie, un processus par lequel la
molécule de PCB sert d'accepteur d'électrons
supportant l'oxydation de carbone organique.
Le séquençage complet du génome de Dehalo-
coccoides thenogenes 195 – une bactérie bien
connue impliquée dans la dégradation anaé-
robie des PCBs – a révélé la présence de plusieurs
gènes encodant des déhalogenases réductives
qui pourraient être impliquées dans la transfor-
mation des PCBs. Les congénères légèrement
chlorés – avec trois ou moins de trois atomes de
chlore par molécule – subissent préférentielle-
ment une oxydation aérobie co-métabolique
catalysée par des dioxygénases. Cette attaque
oxydative conduit à l'ouverture d'un des noyaux
aromatique du diphényle (voie diphényle supé-
rieure) ce qui peut conduire à la minéralisation
complète de la molécule en dioxyde de carbone
(CO2) et chlorure (Cl-) (voie diphényle inférieure).
De nombreuses espèces bactériennes sont capa-
bles d'effectuer la dégradation oxydative des
PCBs, incluant principalement des membres du
genre Pseudomonas, Burkholderia, Comamonas,
Rhodococcus et Bacillus. Les gènes impliqués
dans la voie supérieure ont été étudiés en
profondeur et sont regroupés sous la forme de
l'opéron diphényle dioxygénase (bph) (Furu-
kawa et Fujihara, 2008).
3. CONCLUSIONS PRÉLIMINAIRES 
Sur base de l'information disponible, il est
probable que le mirex et la chlordécone puissent
être efficacement absorbés et transformés dans
les tissus des végétaux supérieurs. La phytore-
mediation pourrait dès lors constituer une stra-
tégie prometteuse pour le traitement des sites
contaminés, bien que des recherches plus avan-
cées soient nécessaires afin de caractériser et
optimiser la technologie. D'autre part, la biodé-
gradation bactérienne du mirex et de la chlor-
décone dans les sols semble intervenir
principalement par déchloration anaérobie,
produisant des congénères déchlorés et des ions
chlorure inoffensifs. Ces métabolites déchlorés
seraient dès lors davantage susceptibles d'être
dégradés plus avant par voie aérobie, pouvant
l'étude du métabolisme du mirex dans des sols
contamines après 5 et 12 ans. Les pesticides
parents et leurs métabolites ont été analysés par
chromatographie en phase gazeuse et spectro-
métrie de masse (GC-MS) montrant qu'environ
50% du mirex initial a été transformé et qu'en-
viron 10% a été converti en chlordécone. De
petites quantités de produits de déchloration
mono- et dihydroxylés ont été également iden-
tifiés. Les auteurs ont conclu que le mirex est
susceptible d'être transformé dans les sols par
différents processus, incluant l'adsorption sur les
particules du sol, la photodécomposition et la
biodégradation.
Huckins et al. (1982) ont exposés des spécimens
de fathead minnows à du [14C]-mirex et de la
[14C]-chlordécone durant 56 jours. L'analyse des
tissus a révélé une bioaccumulation de 16 600 et
51 400 fois pour les deux composés respective-
ment. Seule une petite fraction résiduelle de
[14C]-chlordécone a été détectée sous la forme
du composé initial, ce qui amena les auteurs à
suggérer que les métabolites résiduels étaient
chimiquement liés à des composés biogéniques.
Cette observation est consistante avec les voies
de détoxification habituelles des animaux et des
plantes, incluant les phases d'activation, de
conjugaison et de séquestration. D'autre part,
les auteurs n'ont pu obtenir d'évidence solide
pour la dégradation du [14C]-mirex et de la [14C]-
chlordécone durant l'incubation dans des hydro-
sols en conditions aérobies et anaérobies.
Dans une étude plus récente, la stabilité des
insecticides mirex et chlordécone, ainsi que du
produit de photodégradation photomirex, a été
évaluée dans le cadre d'un écosystème aqua-
tique terrestre modèle reproduit en laboratoire
(Francis et Metcalf, 1984). Bien que la chlordé-
cone ait été dans une certaine mesure dégradée
durant les 33 jours d'exposition, le mirex et
photomirex n'ont généré aucun métabolite
identifiable que ce soit dans l'eau ou dans les
organismes présents dans l'écosystème modèle.
D'un autre coté, les trois composés se sont accu-
mulés de manière significative dans les tissus des
organismes de l'écosystème, montrant des
niveaux de biomagnification allant de 119 à
1597.
Comme dans le cas de la phytoremédiation, l'ab-
sence d'information, et en particulier l'absence
de rapports récents, relatifs à la dégradation
microbienne des pesticides mirex et chlordécone
nous amène à considérer le cas des PCBs. Les
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amendement organique ou surfactant, amen-
dement fongique et scénarios d’association de
culture.
• Un volet recherche approfondie : sur les méca-
nismes de transfert au sein de la plante, pour
lequel les études sont conduites en milieu
contrôlé associant la physiologie (rhizotron,
greffage), la génétique et des approches molé-
culaires, qui permettent, une fois les contrôles
moléculaires élucidés de modifier les gènes
pour obtenir des plantes plus amendables
(espèces non alimentaires à forte biomasse
pérenne).
Cependant, nous avons obtenu des résultats de
la figure 1, pour le DDE à des concentrations
dans le sol variant de 100 à 300 ppb, indicatrices
d’une large utilisation du DDT en zone agricole
aux USA. Les différentes plantes sont cultivées
sur le sol contaminé puis récoltées, extraites et
analysées par GC-ECD ou GC-MS. Pour les valeurs
de DDE indiquées dans les sols, nous avons
obtenu des valeurs variant de 300 à 500 ppb
pour les racines (en fait « sur » les racines), puis
de très faibles transferts vers les organes aériens
(figures 1 et 2). Cependant, cela est différent
pour les courgettes et les citrouilles, (Cucurbitae
pepo sous espèce pepo), pour lesquelles on
obtient 3000ppb dans les racines pour des
concentrations identiques dans le sol. De plus, la
translocation vers les autres tissus est impor-
tante, avec des valeurs de 1000 à 2000 ppb. Ainsi
la capacité de phyto-extraction de ces plantes
est plus importante, mais il ne semble pas y avoir
de dégradation mesurable du polluant au sein
de la plante ou de la rhizosphère.
D’un point de vue pratique, il existe d’autres
processus que la concentration et l’on doit s’in-
téresser à la quantité de polluant transférée au
sein de la plante (bilan de masse), afin de
calculer un pourcentage de polluant phyto-
extrait. Pour ce calcul, toutes les valeurs doivent
être converties en quantité massique absolue
(incluant le rapport volume/masse de sol pros-
pecté par les racines). Pour une planche de 4
plants de courgettes, la quantité de sol impacté
est évaluée à 280 kg de sol. Quand on effectue
la conversion en masse, la réponse reste iden-
tique : la plupart des plantes ont peu d’effet sur
le devenir du DDE dans le sol, mais la citrouille a
extrait près de 2.5% du polluant en 1 cycle de
culture (60 jours). En réalisant ce bilan de masse,






de la M ar t in iq ue
Ce papier présente  les derniers travauxréalisés par l’équipe sur la phytoremé-diation des sols pollués par des pol-
luants organiques persistants altérés.
Les raisons principales de suspecter les polluants
organiques persistants (POP) dans les sols sont
les suivantes : ils persistent dans les sols pendant
de très longues périodes, en général avec des
demi-vies données en dizaines d’années. Leur
résistance à la dégradation est due à la nature
synthétique de leur fabrication et au fait que les
microorganismes n’ont pas développé de capa-
cité enzymatique pour leur dégradation molé-
culaire. Du fait de la nature semi volatile de
certains POP, ceux-ci sont parvenus à une distri-
bution globale, et on les retrouve même dans
les biota arctiques ou antarctiques. Comme les
POP sont hydrophobes et résistants à la dégra-
dation, ils peuvent s’accumuler dans les graisses
et se biomagnifier au sein des chaînes alimen-
taires. Pour les espèces en bout de chaîne, les
impacts peuvent être importants. Mais au final,
leur remédiation est problématique à cause de
toutes les caractéristiques précédemment citées
et la majorité des stratégies classiques s’avère
inefficace. Les travaux qui sont présentés se
rapportent à l’utilisation de plantes pour remé-
dier à la pollution par le chlordane, les PCB et le
DDT/DDE.
Les mécanismes selon lesquels les plantes dépol-
luent les sols contaminés (phytoremédiation)
impliquent une dégradation du polluant dans la
rhizosphère, ou un transfert au sein de la plante
suivi par des transformations ou un stockage.
Très clairement, les caractéristiques des POP limi-
tent ces deux voies possibles. Selon le polluant
ciblé, nous avons obtenu de très faibles résultats
de dépollution avec un certain nombre de
plantes. Le ray gras, la luzerne, le trèfle, le lupin
et certaines cucurbitacées ont un très faible
impact sur le devenir du DDE ; la tomate, le
poivron, le maïs, le lupin n’ont pas d’effet de
phytoremédiation pour le chlordane (figure 3).
Notre équipe travaille sur deux volets :
• Un volet pratique : pour l’utilisation d’un
système phytoremédiation associant des cour-
gettes, le facteur déterminant est la biodispo-
nibilité de la molécule dans le sol et donc on
travaille sur les différents types d’amende-
ments et de stratégies qui permettent de maxi-
miser les chances de succès (densité de culture,
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dans les racines (roots)
et les tiges (stems)
de différents cultivars
de C. pepo ssp prepa
pour le DDE.
Les valeurs de références
des témoins sans surfac-
tant ont été normalisées
à 1.
Figure 4 : flux de DDE
dans le xylème de 3
cucurbitacées (courgette :
zucchini ; concombre :
cucumber ; pastèque :
squash) en fonction de
la biomasse racinaire ; 
Photo : prélèvement 
de xylème sur la tige.
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Un travail de biologie moléculaire a montré  que
2 gènes sont surexprimés lors de l’exposition des
courgettes à du DDE : un gène d’une protéine
de transport du phloème et un gène du cyto-
chrome p450. Ces gènes ne s’expriment pas chez
les courges. Lorsque l’on compare une lignée de
courgettes, 20 gènes différents peuvent s’ex-
primer après exposition de la plante à un
polluant. Nous sommes actuellement en train
d’analyser ces résultats. Du point de vue des
processus, nous nous concentrons sur les trans-
porteurs associés aux tissus vasculaires.
CONCLUSION
Les courgettes (Cucurbitae pepo ssp pepo) ont
clairement un potentiel spécifique de phyto-
extraction des POP. Il existe une grande variabi-
lité dans la réponse selon les génotypes et le
type de contaminant, mais cependant, les quan-
tités extraites sont significatives. Des essais préli-
minaires pourraient être conduits avec des sols
pollués par la chlordécone.
avancée, on a quantifié 5 composés différents
sur des plantes greffées. Nous avons greffé une
tige de courgette sur un pied de concombre et
une tige de concombre sur un pied de cour-
gette. Certains systèmes de plantes ne sont pas
capables d’extraire certaines formes de la molécule
(le pied de concombre n’extrait pas le MC-5).
Cela montre également que le facteur clé qui
contrôle l’extraction des POP pour les zucchinis
se trouve dans le système racinaire, et qu’il varie
selon les sous-espèces (différence entre les
zucchini pepo subsp pepo et zucchini pepo
subsp ovifera). Un travail de croisement entre
sous espèces montre que la capacité des cour-
gettes à extraire les POP diminue avec les croi-
sements avec les courges et que cette capacité
n’est pas récupérée par back cross avec les
parents courgettes. Les courges acquièrent une
capacité d’extraction qui est perdue lors du back
cross avec les parents courges. Cela suggère que
le mécanisme est contrôlé par un locus ou des
loci multiples sous la dominance d’un seul locus.
Figure 1- : transfert
de DDE pour diffé-
rentes cultures
(moutarde - mutard ;
trèfle - clove ; 
ray gras - rye ; 
pastèque - squash ;
courgette - cucchini ;
courge - pumpkin)
au sein de différents
organes de la plante
(racine - root ;
pousse - shoot ; tige -
stem ; feuille - leave ;
fruit).





cucumber ; tomate :
tomato ; épinard :
spinach ; maïs :




plante (racine : roots ;
tige : stems ;
feuille : leaves ; fruit)
et pour une culture
sur un sol pollué
à près de 5 mg/kg
(5000ng/g).
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et très peu sont entraînés vers les feuilles ou les
fruits.
Pour le chlordane, les résultats sont similaires,
les courgettes ont extrait 10 à 50 fois plus que
les autres plantes testées, pour une pollution du
sol de 5ppm (5000ppb). Dans le cas d’un sol
pollué par des PCB (105 ppm), les courgettes ont
extrait 4 à 20 fois plus par leurs racines que les
autres plantes et deux fois plus d’extraction est
observée pour les racines que les tiges. Les
teneurs dans les fruits proviennent des dépôts
aériens. Ces résultats montrent un comporte-
ment cohérent de cette famille de plantes pour
les molécules organochlorées.
L’application d’un surfactant (biosurfactant
rhamnolipidique ou préparation de mycor-
rhizes) permet d’augmenter de manière très
significative le facteur de bioconcentration
(teneur du sol /teneur des racines ou tiges) et
donc la phyto-extraction du DDE par les racines
et les tiges de courgettes (figure 3).
La compréhension des mécanismes moléculaires
peut permettre un meilleur contrôle du système
courgette ou une transposition potentielle à des
espèces plus efficaces. Par une section de la tige
et des collectes de flux de sève quotidiennes,
nous avons montré que les concentrations de
DDE dans les tissus étaient corrélées à celles
mesurées dans la sève. Pour la famille des
zucchinis, le transfert dépend fortement de la
capacité d’extraction des racines et une faible
augmentation de la biomasse racinaire conduit
à une importante augmentation du transfert du
polluant, ce qui n’est pas le cas pour les autres
plantes (figure 4). Pour le chlordane, dont la
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fois ces procédés testés. Ces tests (essais de trai-
tabilité/faisabilité) permettraient de fournir les
renseignements relatifs aux limites technico-
économiques de procédés : rendements épura-
toires, mesures compensatoires, impact
microbiologique, impact toxicologique, coûts,
sous-produits de dégradations... Une fois ces
données acquises, il pourra être envisagé au cas
par cas de les utiliser en compléments d’autres
mesures de gestion. L’emploi de ces techniques
ou mesures compensatoires pourrait être
comparée via un plan de gestion et un bilan
coûts-avantages comme dans le cadre de la
gestion classique des sites et sols pollués.
2) AXES DE RECHERCHES PROPOSÉS
POUR LA REMÉDIATION DES SOLS,
DES SÉDIMENTS ET DES PRODUITS
CHLORÉS
La plupart des travaux de remédiation des
milieux contaminés par des pesticides (dont les
pesticides organochlorés et la chlordécone) ont
été réalisés sur des surfaces réduites au droit ou
à proximité immédiate des usines des produc-
tions. Les travaux à l’échelle industrielle ont
donc été réalisés sur des concentrations relati-
vement élevées et n’ont concernés que des
volumes relativement faibles, et, dans tout les
cas, bien inférieurs à la pollution estimée en
Guadeloupe et en Martinique.
Une analyse bibliographique des travaux de
recherche et des procédés industriels en matière
de dépollution de certains pesticides organo-
chlorés permet de mettre en lumière certains
axes de recherches.
2.1) Remédiation des sols
Notre analyse sur les recherches à mener concer-
nant la remédiation des sols se décompose en deux
étapes : analyse de l’état de l’art de dépollution des
pesticides organochlorés puis de la chlordécone.
2.1.1 Pesticides organochlorés
Méthodes thermiques et physico-chimiques
De nombreux travaux de recherche ont montré
des résultats significatifs de dépollution de pesti-
cides organochlorés par des méthodes essentiel-
1) FAISABILITÉ DE LA DÉPOLLUTION
DES MILIEUX CONTAMINÉS
Etant donné les surfaces en jeu et lemanque de données fiables et suffisantesdans les différents milieux (sols, eaux sou-
terraines/superficielles et sédiments), il n’est pas
envisageable, technico-économiquement, de trai-
ter l’intégralité des zones à risques identifiées. Il
faudra déterminer, au cas par cas, si les concen-
trations dans les sols (et les différents milieux)
sont supérieures aux concentrations maximales
admissibles par rapport aux enjeux identifiés
(usage des sites et des eaux, des sédiments).
Il est encore nécessaire d’approfondir les
connaissances sur i) la répartition de la pollution
dans les différents milieux (cartographie), ii) le
comportement de la molécule dans les diffé-
rents sols, iii) les processus de transfert dans les
eaux (amélioration des connaissances hydro-
géologiques et hydrauliques), dans les plantes,
dans les animaux ; iv) la dégradation biologique
éventuelle de la molécule en conditions natu-
relles (notamment suivis des sous-produits de
dégradations).
Néanmoins, les approfondissements des
connaissances ne sont pas en opposition avec la
recherche sur des procédés de dépollution de la
chlordécone (essais de faisabilité et de traitabi-
lité). La recherche dans ce domaine pourrait
aboutir à la mise au point de procédés de dépol-
lution utilisables comme outil de gestion
complémentaire à la gestion actuelle (servitude
de restriction d’usage, utilisation de charbon
actif...) et aux bonnes pratiques agricoles
(culture en créneaux, isolation hydraulique des
parcelles... Achard et al., 2007). L’application de
ces éventuels procédés ne pourrait être envi-
sagée que ponctuellement sur la base d’un plan
de gestion (Où veut-on/peut-on rétablir les
usages ? Où veut-on/peut-on diminuer les trans-
ferts ?).
Les questions d’accessibilité des sites (pentes,
couverture végétale…), de coûts, des avan-
tages/inconvénients de tel ou tel type de traite-











présente des rendements épuratoires moins
élevés, nécessite une durée plus importante et
ne sont, dans la majorité des cas, pas destructifs.
2.1.2 Chlordécone
Méthodes biologiques (hors phytoremédiation).
L’efficacité de la biorémédiation pourra se
heurter à la spécificité des sols spécifiques aux
Antilles i.e. un taux de matière organique
important et un caractère très récalcitrant de la
molécule. Ainsi, les études menées en 2007 par
Cabidoche et al., ont montré qu’à l’inverse du
lindane, la chlordécone n’a pas subi de
(bio)dégradation après 10 à 30 ans. De plus, les
travaux de Monier et al. (2007 et 2009)
montrent le pouvoir de fixation importante de
la chlordécone sur certains types de sols, ce qui
pourra être générateur de problème d’accessi-
bilité pour des procédés de dépollution.
Les travaux de recherche relatifs à la biodégra-
dation sur la chlordécone sont peu nombreux et
sont pour la plupart anciens (littérature des
années 70-80). Ces travaux s’accordent sur le fait
que la chlordécone n’est pas transformée facile-
ment en conditions aérobies (Gambrell et al.,
1982 ; Huckins et al., 1982 ; Skaar et al., 1981) ni
anaérobies (Huckins et al., 1982 ; Skaar et al.,
1981).
Des études de laboratoire (Orndorff & Colwell,
1980) ont été menées en conditions aérobies
avec i) des sédiments contaminés et leur popu-
lation bactérienne originelle, ii) des souches de
Pseudomonas aeruginosa et iii) un consortium
bactérien isolé d’un dépôt de boues d’épuration
du site de production de chlordécone de Hope-
well (Virginie, USA). Les rendements épuratoires
restent faibles mais suggèrent que la voie du co-
métabolisme semble à privilégier pour des
procédés éventuels à mettre au point. Les
auteurs concluent à la similitude probable des
mécanismes de dégradation microbienne entre
le lindane et la chlordécone, et suggèrent que
l’alternance de conditions aérobies et anaéro-
bies pourrait engendrer une dégradation plus
significative. Un effet de synergie entre les
3 souches de Pseudomonas étudiées est observé.
La dernière étude publiée à notre connaissance
est celle de Jablonski et al. (1996) qui a obtenu
86 % de transformation en 10 j par une bactérie
méthanogène thermophile (Methanosarcina
thermophila).
Notons qu’actuellement des procédés par
ISCR/biodégradation aérobie/anaérobie sont
testés au Brgm. L’Université des Antilles-Guyane
est actuellement en train d’étudier la possibilité
élevés ont été obtenus sur d’autres chantiers
(DDE, dieldrine).
Par ailleurs, d’autres procédés comme la biore-
médiation anaérobie utilisant des résidus
sanguins (US EPA, 2005) et un compostage
amélioré avec des cycles de traitement anaé-
robie/aérobie (Frazar for US EPA, 2000) ont été
utilisés avec succès sur certains pesticides orga-
nochlorés.
La biodégradation aérobie/anaérobie (compos-
tage/tertre/landfarming couplée ou non à l’ISCR)
semble être une technique avantageuse et
devrait faire l’objet de recherche afin de vérifier
son potentiel. Ses principaux avantages sont :
procédé destructif des contaminants, procédé à
impact environnemental limité notamment en
terme agropédologique. Par contre, ses incon-
vénients sont la formation éventuelle de sous-
produits de dégradation et la modification
temporaire de la microflore.
Méthodes de phytoremédiation
Cette technique est appropriée en complément
de traitement sur les pollutions résiduelles
(Russell for US EPA, 2005) ou sur des pollutions
diffuses. La phytoremédiation fait l’objet d’un
intérêt fort aux Etats-Unis et au Canada.
Au niveau R&D, les études de Mattina et al.
(2003), de White et al. (2001), Karthikeyan et al.
(2004), White et al. (2003) ont démontré des
résultats parfois intéressants sur, respective-
ment, du chlordane dégradé, du chlordane, de
l’atrazine, du métolachlore et du DDE.
Au niveau industriel, citons deux sites superfund
de l’US-EPA pollués par des pesticides organo-
chlorés : Aberdeen Pesticides Dump en Caroline
du Nord (utilisant des peupliers et des herbes de
couverture pour les pollutions résiduelles en
dieldrine et HCB) et Fort Wainwright en Alaska
(qui utilise une phytotechnologie ex-situ avec
des saules sur des sols contaminés par de l’al-
drine et le dieldrine).
Il existe, à l’heure actuelle, un besoin de trouver
des voies permettant d’augmenter l’absorption
et la dégradation des pesticides par les plantes.
Comme l’activité microbienne dans la rhizo-
sphère est connue pour faciliter la désorption
des pesticides liés aux sols, ce qui permet d’aug-
menter leur consommation et leur transforma-
tion par les plantes, la combinaison de la
bioremédiation microbienne avec la phytore-
médiation paraît avoir plus de succès dans ce
domaine (Chaudhry et al. 2002).
En théorie, la phytoremédiation est moins
onéreuse que les traitements biologiques mais
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lement thermiques et physico-chimiques (échelle
laboratoire/pilote). Citons à titre d’exemple :
Self-Propagating High-Temperature Dehaloge-
nation (SPHTD), TDR-3RTM (désorption ther-
mique), CerOxTM (oxydation), application
d’ultrasons haute fréquence, procédé de
biosorption et de lavage, remédiation électroci-
nétique améliorée avec l’usage d’agents tensio-
actifs, (US EPA, 2005 ; UNEP, 2005 ; Norwall et al.,
2001 ; Thangavadivel K., 2009 ; Juhasz et al., 2002 ;
Karagunduz et al., 2007).
A l’échelle industrielle, les remédiations ther-
miques ont été employées avec des rendements
épuratoires importants (incinération : UNEP,
2001 ; Karstensen, 1998 - Désorption thermique :
Agassi et al., 1998 - Réduction chimique de la
phase gazeuse (GPCRTM) : Kummling et al.,
2001 - arc plasma couplé avec la désorption ther-
mique : PlasconTM, PACT, PCS). Celles utilisant
aussi des procédés physico-chimiques ont
démontré leur applicabilité sur des pesticides
organochlorés (Terra Kleen & SonoprocessTM
Technologies : US EPA, 1998 - Traitements par
extraction : Salas et al., 1998 - Déshalogénation
mécano-chimique (MCD)TM : Thiess Services NSW,
2004 - Décomposition catalytique en milieu
basique (BCD) : Ihobe SA, 1996 ; Barquin, 1998 ;
EPA, 2005 - Déshalogénation par des électrons
solvatés (SETTM) : Commodore, 2002 - Oxyda-
tion à l’eau supercritique (SCWO) : US EPA, 2005 ;
UNEP 2005). Enfin, la stabilisation par vitrifica-
tion a aussi démontré son efficacité (Geomelt® :
Geosafe corporation, 1999 ; GeoMeltTM,
2002).
Ces procédés ont été appliqués essentiellement
sur de faibles surfaces et pour des teneurs
élevées. Ces procédés « intensifs » ne sont, à
notre sens, pas ou peu applicables dans le cas de
la Martinique et de la Guadeloupe pour les
raisons suivantes : destruction de qualité agro-
pédologiques des sols, coûts (liés notamment
aux teneurs en eau et en matière organique
importante des sols antillais), impact environne-
mental important, disponibilité des techniques.
La dépollution par Oxydation Chimique in Situ
(ISCO), pourtant très efficace sur les composés
organiques récalcitrants, a été écartée de facto
du fait de la trop forte teneur en matière orga-
nique des sols antillais et de la perte de qualité
agro-pédologique importante des sols traités
(sans refonctionnalisation).
Les procédés de dépollution biologique (couplés
à de la réduction chimique in situ) ou de phyto-
remédiation présenteraient des possibilités d’ap-
plication plus adaptées au contexte local.
Notons par ailleurs, les travaux de Woignier et
al. (2009) et Fernandes et al. (2010) qui mettent
en évidence la potentialité de l’ajout de
compost pour limiter le transfert de chlordécone
sur des sols antillais, mais sans traitement de la
masse de polluant.
Méthodes biologiques (hors phytoremédiation)
Au niveau R&D, de nombreux travaux relatifs à
la biodégradation des pesticides organochlorés
par alternance de phases anaérobies et aérobies
ont été publiés (Phillips et al., 2001). Citons par
exemples les travaux de Rubinos et al. (2008) qui
obtiennent plus de 80 % d’abattement sur une
durée de 11 mois par landfarming de sols conta-
minés par les isomères de l’hexachlorocyclo-
hexane. D’autres études ont montré des
rendements de dégradation intéressants sur
cette même molécule (Manickam et al., 2007 ;
Badea et al., 2009).
Récemment, les travaux de Manickam (2008) ont
démontré la possibilité de traiter le lindane en
conditions aérobies (90 % d’abattement du α-,
γ- δ-HCH et 60 % du β-HCH).
Par ailleurs, Matsumoto (2009) a mis en évidence
de nombreuses bactéries et communautés
microbiennes efficace pour dégrader le dieldrine
et l’eldrine que ce soit en condition aérobie ou
anaérobie. Enfin, Fragoeiro (2005) a montré l’ef-
ficacité de certains champignons de type « white
rot fungi » à dégrader les pesticides.
A l’échelle industrielle, certains chantiers ont
montré des résultats intéressants sur des pesti-
cides organochlorés. A ce titre, le procédé Dara-
mend®, validé par un audit indépendant de
l’USEPA, semble prometteur. Le procédé consiste
à appliquer un amendement enrichi (de type
compost), du fer zérovalent et de l’eau afin de
stimuler la réduction biologique de l’oxygène et
ainsi créer des conditions réductrices. Des cycles
successifs anaérobies/aérobies sont ensuite
appliqués (il s’agit donc d’une combinaison de
Réduction Chimique In Situ (ISCR) et de dégra-
dation aérobie/anaérobie). In situ, ce procédé
est applicable jusqu’à 60 cm de profondeur
(comme un landfarming). On site, le procédé
peut être conçu comme un biotertre. Cette tech-
nologie a été appliquée sur de nombreux pesti-
cides organochlorés comme le DDT et ses
dérivés, le toxaphène, le chlordane, le lindane,
le HCB et la dieldrine. Par exemple la mise en
oeuvre du procédé Daramend® sur un ancien
site de production du lindane au Kentucky
(USA), pollués par un mélange des isomères du
HCH (4 122 mg/kg) a permis une abattement de
la charge polluante de 92 % (Phillips et al.,




de dégradation de la chlordécone et du lindane
par voie purement biologique. 
Méthodes de phytoremédiation
Achard et al. (2007) montrent qu’au stade
actuel, la phytoremediation n’est pas envisa-
geable pour traiter le problème de la chlordé-
cone dans les sols ; l’efficience maximale du
transfert est observée pour les racines et les
tubercules, est de 1/5 de la teneur en chlordé-
cone du sol. Cette relation met en lumière qu’il
n’y a pas de phénomène de bioconcentration
pour ces cultures.
Ceci montre que la phytoremédiation ne permet-
trait pas d’extraire la chlordécone du volume
total de sols occupé par son système racinaire.
2.1.3 Axe de recherche proposé pour la remé-
diation des sols
En ce qui concerne le traitement des sols, la voie
de dépollution la plus prometteuse serait donc
l’ISCR/biodégradation aérobie/anaérobie. La
mise au point d’un tel procédé demanderait la
mise en œuvre d’essais de bioaugmentation, de
biostimulation, des dénombrements bactérien,
la caractérisation de la diversité microbienne, de
l’activité enzymatique, des sous-produits de
dégradation (marquage des molécules, blanc)
ainsi que des essais d’écotoxicité (tests de germi-
nation par exemple) en vue de déterminer les
limites d’applicabilité…
Bien entendu, suite à ces tests en laboratoire s’ils
s’avèrent concluants, la méthode devra être
testée en plein champ. Par la suite, elle pourra
être utilisée sur certaines parcelles contaminées
où elle constituera un outil de gestion ponctuel
complémentaire aux autres mesures de gestion.
2.2) Remédiation des sédiments
La problématique des sédiments se heurte aux
mêmes obstacles que celles des sols, à savoir une
pollution diffuse avec de grandes quantités en
jeu. Une compréhension aussi complète que
possible des phénomènes de transfert doit être
envisagée avant toute action curative éventuelle.
Les voies de recherche à prendre en considéra-
tion peuvent se baser sur la prévention du trans-
port des sédiments contaminés (cf. § 2.3) mais
aussi de manière curative ponctuellement soit
par recouvrement/stabilisation (de type CETCO
ou autre) soit par extraction/tri granulométrique
et traitement biologique par ISCR/Anaérobie/
aérobie. 
2.3) Remédiation des produits chlorés 
2.3.1 Cas du charbon actif
Le traitement de l’eau potable par charbon actif
génère des déchets dont l’élimination est péna-
lisante. La gestion classique de ces déchets met
en oeuvre des techniques de régénération, d’in-
cinération et de mise en décharge. Un axe de
recherche, adapté au contexte des Antilles,
pourrait consister à traiter ces filtres par voie
biologique.
2.3.2 Cas des eaux souterraines/superficielles
Une solution alternative au traitement actuel des
eaux contaminées pourrait consister en un traite-
ment passif ponctuel de la nappe ou alors une
combinaison de traitement passif de la nappe avec
un traitement des sols. Cette solution pourrait être
intéressante en amont de certains captages ou à
proximité de cours d’eau en relation hydraulique
avec certaines nappes contaminées.
Cette solution palliative potentielle pourrait
être mise en place via des Barrières Perméables
Réactives selon les mêmes principes que les trai-
tements par ISCR/aérobie/anaérobie pressentis
dans les sols. Notons que ce type de bioremé-
diation aérobie/anaérobie in situ a été réalisé en
grandeur nature avec succès aux Pays-Bas entre
2001 et 2003 sur un ancien site de production de
lindane (Van Liere et al., non daté).
Une autre possibilité serait de mettre en place
des BPR munies de charbons actifs aux mêmes
endroits que ceux décrits plus haut. Les axes de
recherche pour traiter ces charbons seraient
identiques à ceux susmentionnés. La BPR (type
funnel and gate, type panneau drain) devrait
permettre l’enlèvement des charbons actifs.
Cette solution devra faire l’objet d’essais de traita-
bilité/faisabilité spécifiques afin de vérifier les ciné-
tiques de réactions, les rendements épuratoires…
Dans certains cas précis, la pollution des eaux
superficielles est partiellement due à un ruissel-
lement des eaux de parcelles contaminées. A
proximité de berges de cours d’eau à protéger,
il serait alors possible de gérer les matières en
suspension dans des puits à sédiments creusés
parallèlement aux berges (à l’instar des tran-
chées drainantes) et de traiter les eaux de
manière passive si nécessaire. Les sédiments
récoltés devront faire l’objet d’un traitement
granulométrique puis d’un traitement par ISCR
/anaérobie/aérobie. Cette solution palliative
pourrait être combinée avec une isolation
hydraulique amont, des traitements de sols≥
par compostage ou par traitement biologique.
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cace. Il y a donc un équilibre à trouver entre les
besoins d’assainissement, le coût et la durée de
l’opération lors du choix des options de remé-
diation adaptées (biologiques et autres). Néan-
moins, quelle que soit la stratégie mise en place,
il va toujours subsister une concentration rési-
duelle de polluant dans le système considéré
(tout particulièrement le sol). Le plus souvent, le
taux résiduel restera en dessous des objectifs
fixés, même si parfois il peut se trouver
au-dessus. De plus, il a été montré que, après
l’application d’un procédé de remédiation biolo-
gique, la concentration résiduelle du contami-
nant présente moins de r i sques pour
l’environnement à cause de sa faible biodispo-
nibilité, sa faible mobilité et sa faible toxicité.
Dans une approche basée sur le risque ou dans
le cas où les objectifs de dépollution concernent
les lixiviats (pour protéger les nappes phréa-
tiques), la bioremédiation demeure une solution
appropriée même lorsqu’il reste des résidus dans
le sol. Il s’agit de la notion de « biostabilisa-
tion ».
En ce qui concerne le cas spécifique de la chlor-
décone et l’application potentielle d’un procédé
de remédiation biologique à grande échelle, il
est nécessaire d’identifier tout d’abord, la capa-
cité de cette molécule fortement chlorée à être
dégradée. Très peu d’études ont été menées sur
le sujet et la publication pertinente la plus
récente traitant de la biodégradation a été
publiée en 1996 (Jablonski et al). Alors que
certains travaux ont montré que la molécule de
chlordécone est réfractaire à la biodégradation,
d’autres au contraire mettent en évidence que
certains microorganismes sont capables de la
dégrader soit en conditions aérobies soit en
anaérobie. D’un point de vue industriel, ces
données sont suffisantes pour essayer de
dégrader la chlordécone par des procédés biolo-
giques qui stimulent la microflore autochtone.
Par ailleurs, il est établi que la non-biodisponi-
bilité de la molécule empêche sa biodégrada-
tion. En se basant sur sa solubilité dans l’eau qui
est de 2,7 mg/L et sur un Koc à hauteur de
17,500 L/Kg, la chlordécone est effectivement
classée dans la catégorie des molécules peu
biodisponibles. Cependant, par rapport à d’au-
tres polluants comme le fluoranthène (hydro-
carbure aromatique polycyclique avec une
solubilité de 0,26 mg/L et un Koc de 28 L/Kg)
pour lequel la concentration peut être réduite
jusqu’à 85% en configuration biopile, il est clair
que la faible biodisponibilité de la chlordécone
ne peut expliquer à elle seule son caractère
récalcitrant. 
grande partie des voies métaboliques impli-
quées dans la dégradation des contaminants est
encore méconnue. De plus, l’importance du 
co-métabolisme et de la synergie d’une popula-
tion microbienne mixte n’est pas prise en
compte dans l’étude de la biodégradation du
contaminant quand la souche est cultivée pure.
Cependant, la mise en œuvre des applications
commerciales de bioremédiation ne nécessite
pas de connaître toutes les voies métaboliques
impliquées. Il suffit de connaître le type de
système énergétique biologique concerné
(biodégradation oxydative en aérobie, en anaé-
robie ou biodégradation réductrice en anaé-
r o b i e )  p o u r  m o d i f i e r  d e s  c o n d i t i o n s
environnementales de façon à stimuler la micro-
flore et impulser la biodégradation du contami-
nant. Une étude de faisabilité peut être menée
si nécessaire à l’échelle du laboratoire et/ou d’un
site pilote pour étudier l’efficacité de différentes
modifications possibles (pH, température, agent
de foisonnement, nutriments, amendements
organiques, surfactants, etc.) afin d’optimiser
l’activité biologique et le transfert de masse.
Parmi tous ces facteurs limitant, la limitation du
transfert de masse est celui qui représente le
plus grand challenge commercial. Alors que les
sources  de  carbone /nutr iments  e t  le s
donneurs/accepteurs d’électrons peuvent être
facilement apportés au milieu à décontaminer,
les mettre en contact avec la microflore de la
manière la plus homogène demande beaucoup
d’énergie. Dans le même ordre d’idées, favoriser
le transfert du contaminant vers la microflore
soulève également une difficulté liée aux carac-
téristiques du polluant, à son affinité avec la
matrice solide (sol) et à sa composition (matière
organique, phase libre, minéraux, etc.). Dans les
procédés industriels de bioremédiation, la limi-
tation du transfert de masse (que ce soit ce qui
est rajouté au milieu ou le contaminant lui-
même) peut être maîtrisée par l’application
d’une quantité d’énergie suffisante sous forme
d’injection sous pression (liquide ou gazeuse),
par le mélange, le pompage, la dislocation,
l’ajout d’agents de foisonnement, de surfac-
tants, d’oxydants chimiques, d’amendements
organiques appropriés (c’est-à-dire qui favori-
sent la production naturelle de biosurfactants et
une augmentation de la température), etc. Les
divers processus en génie de remédiation sont
plus ou moins énergivores, ce qui a un impact
direct sur leur prix et leur efficacité. Plus il y a
d’énergie apportée au système, plus le coût sera
élevé, mais plus le transfert de masse sera accru
et par la même plus la biodégradation sera effi-
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tiums a montré une réelle accélération de l’éli-
mination du polluant sur les sites pollués.
Il existe trois facteurs principaux limitant le
maintien d’une biodégradation active des
contaminants dans le sol et les nappes souter-
raines : les sources en carbone/nutriments, les
donneurs et/ou les accepteurs d’électrons (pour
apporter de l’énergie au système et favoriser
l’activité microbienne) et la limitation du trans-
fert de masse. Le but de n’importe quelle
approche industrielle de bioremédiation, est de
maitriser ces facteurs limitant. La majorité des
méthodes commerciales de bioremédiation
implique une biodégradation oxydative des
polluants organiques en conditions aérobies. Le
contaminant, dégradé par les microorganismes,
est alors utilisé comme source de carbone et
d’énergie (donneur d’électrons). Ainsi, un
apport en nutriments (organiques ou inorga-
niques) et en oxygène (par injection d’air ou
avec un composé chimique libérant de l’oxy-
gène) en tant qu’accepteur d’électrons terminal
(TEA) suffit à stimuler la bioremédiation oxyda-
tive en conditions aérobies. La biodégradation
oxydative peut également être réalisée en
conditions anaérobies. Dans ce cas, un TEA de
substitution doit être fourni à la place de l’oxy-
gène. Ceci conduit à l’émergence actuelle, du
point de vue commercial, de la bioremédiation
in situ à base de nitrate. Pour terminer, en condi-
tions anaérobies, les contaminants organiques
halogénés peuvent être utilisés comme TEA et
ainsi être partiellement dégradés par déshalo-
génation réductive. Les intermédiaires entière-
ment ou partiellement déshalogénés obtenus
peuvent alors être utilisés par des bactéries lors
de réactions de biodégradation oxydative. Dans
ce système, les sources de carbone et d’énergie
sont apportées sous forme de composés orga-
niques simples comme la mélasse, l’huile végé-
tale, etc. L’application industrielle d’une telle
approche a émergé vers la fin des années 90 –
début des années 2000 pour traiter la pollution
aux solvants organochlorés comme le PCE. Etant
donné que les intermédiaires déshalogénés sont
plus sensibles à la biodégradation oxydative
microbienne, une succession de phases anaé-
robie/aérobie permet de réduire l’éventuelle
accumulation de ces  intermédiaires.
Seule une petite fraction de toute la microflore
retrouvée dans l’environnement, peut être
cultivée en laboratoire ; par conséquent une
uand un site contaminé doit être
traité en vue de répondre aux normes
environnementales en vigueur, les
paramètres suivants doivent être pris
en compte lors du choix de la stratégie de re-
médiation et des techniques à utiliser : 
- La nature du polluant, ses propriétés physiques
(sa solubilité, sa volatilité, son affinité avec le
sol et la matière organique), sa répartition et
sa concentration dans le sol (à la surface/ dans
les nappes souterraines / en profondeur) ;
- Les caractéristiques du sol (son type, sa miné-
ralogie, sa teneur en matière organique, sa
teneur en eau, etc.) et des nappes phréatiques
(la conductivité hydraulique, la pente, le sens
du courant / le débit, les caractéristiques du sol,
etc.) ;
- Les mécanismes potentiels de destruction /
d’élimination / de séquestration (biologique,
chimique, physique ou thermique), les solu-
tions envisageables directement sur site ou pas,
l’échelle de temps disponible pour le traite-
ment du site ;
- Les objectifs de remédiation, la localisation des
cibles sensibles et les moyens de les protéger ;
- Les possibilités d’utiliser une seule technique,
une série de techniques, ou une combinaison
de plusieurs techniques.
Lorsque toutes ces questions ont trouvé
réponse, il est possible de sélectionner une stra-
tégie de remédiation s’appuyant sur des tech-
nologies appropriées.
Parmi la cinquantaine des différentes tech-
niques de remédiation pour la dépollution des
sols et des nappes phréatiques, celles basées sur
la biologie sont, le plus souvent, les moins
coûteuses à mettre en œuvre à l’échelle
commerciale, quand les polluants sont sensibles
à la dégradation microbienne. Alors que la
dégradation par l’atténuation naturelle peut
prendre des décennies voire des siècles avant
d’atteindre un niveau de concentration en
polluant acceptable, la remédiation par génie
biologique prendra quelques mois pour
atteindre les mêmes objectifs, sous réserve de
réunir les conditions favorables. La vaste majo-
rité des applications commerciales de bioremé-
diation implique la biostimulation de la
microflore autochtone en modulant les condi-
tions environnementales. Il existe très peu
d’exemples commerciaux spécifiques où l’apport










Les nombreux atomes de chlore de la molécule
lui confèrent une conformation spatiale qui
rend difficile l’attaque par des voies oxydatives.
Toutefois, d’après la littérature, la déchloration
réductive peut se produire et entraîner l’accu-
mulation d’intermédiaires. D’un point de vue
commercial, l’alternance cyclique entre des
conditions aérobies et anaérobies semble être la
stratégie la plus prometteuse pour la bioremé-
diation des sols contaminés par la chlordécone.
Des plateformes techniques peuvent exister à
l’échelle industrielle selon différentes configu-
rations pour mettre en œuvre de telles straté-
gies (biopile, compost, andainage, épandage).
Elles ont d’ailleurs déjà prouvé leur efficacité
pour traiter divers pesticides soit en conditions
aérobies, soit en anaérobie, ou encore en alter-
nant conditions aérobies et anaérobies. L’ab-
sence des conditions environnementales
adéquates contribue grandement à la persis-
tance de la chlordécone.
Pour considérer la bioremédiation comme une
solution plausible au problème de la chlordé-
cone, des études pertinentes doivent être
menées. Les projets les plus judicieux d’un point
de vue commercial semblent : 
1) d’identifier toutes les matrices affectées par
la pollution en fonction des spécificités régio-
nales ;
2) de déterminer la meilleure approche pour
arrêter la diffusion de la contamination  vers
les différents creusets (la protection des
nappes souterraines n’ayant rien à voir avec
la protection de la population contre l’inges-
tion de légumes contaminés, par exemple) ;
3) d’étudier les avantages d’une approche basée
sur le risque (critères adaptés aux sites) au lieu
de critères fixes ;
4) d’expérimenter sur des sols chargés en chlor-
décone plusieurs techniques par différents
fournisseurs.
En termes d’avancées microbiologiques, il serait
intéressant : 
1) d’intensifier le travail d’identification des
voies de dégradation microbienne de la chlor-
décone et de ces intermédiaires ;
2) d’identifier le potentiel de toxicité lié à l’ac-
cumulation de ces intermédiaires ;
3) d’étudier la population microbienne mixte
sous plusieurs conditions en apportant la
quantité d’énergie suffisante (donneurs et
accepteurs d’électrons), les sources de
carbone, les nutriments et les amendements
spécifiques propices à l’augmentation de la
biodisponibilité de la chlordécone.
Voici quelques réflexions supplémentaires
prenant en compte la dimension commerciale
de l’application de solutions de remédiation :
1) il n’y a pas de solution miracle en matière de
remédiation environnementale ;
2) pas besoin d’avoir toutes les preuves scienti-
fiques des mécanismes de dégradation pour
aller de l’avant (il y aura toujours des
lacunes) ;
3) Attendre une approche idéale après avoir
recueilli toutes les données retardera la mise
en œuvre de solutions qui pourraient réduire
considérablement le risque d’exposition à la
pollution.
En conclusion :
1) La chlordécone est sensible à la dégradation
microbienne ;
2) le détail des mécanismes de dégradation doit
être clarifié ;
3) Certaines approches industrielles de remédia-
tion peuvent stimuler la biodégradation de
contaminants réfractaires similaires à la chlor-
décone ;
4) la biostimulation dans des conditions où s’al-
ternent l’aérobie et l’anaérobie est une stra-
tégie prometteuse qui peut faire partie d’une
solution globale combinant plusieurs techno-
logies ; 
5) les solutions techniquement valables appliquées
par une entreprise qualifiée en réhabilitation
de sites peut apporter des avancées à la problé-
matique de la chlordécone, sans attendre




Méthodologies EQRS1 ARRp2 de Gestion et Technologies
de Réhabilitation  des Zones contaminées
par la Chlordécone : LA GESTION GLOBALE
(Basées sur l’Evaluation Quantitative des Risques Sanitaires & l’Analyse
des Risques Résiduels préventive pour la définition de Concentrations Maximales
Admissibles pour des risques résiduels tolérables concernant

























male admissible pour chaque milieu d’exposition
(comme par exemple les sols superficiels, les sols
profonds ou les eaux souterraines) afin d’assurer
des risques toxicologiques résiduels acceptables.
Ces concentrations maximales admissibles sont
appelés CMA et sont calculées par une EQRS
préventive (également appelée ARRp : Analyse
des Risques Résiduels préventive).
Les CMA (Concentrations Maximales Admissi-
bles) pour des risques résiduels acceptables
peuvent être appliquées par une cartographie de
leurs dépassements (par type d’usage des sites)
pour un plan de gestion des territoires et sites
pollués. La stratégie de gestion des sites pollués
suivante peut ainsi être mise en application en
intégrant une étude de faisabilité technico-
économique (Bilan coût-avantages) afin de
recommander la meilleure technologie de dépol-
lution pour des contaminations à la Chlordé-
cone. Les solutions de réhabilitation sont par ex. :
• restrictions d’usage du site (servitudes),
• confinement  du sol contaminé,
• excavation et entreposage en décharge
(déchets dangereux),
• phyto-remédiation,
• BAND in-situ : Bio-Atténuation Naturelle
Dynamisée du sol et des eaux souterraines.,
• P&T : pompage et traitement d’eaux souter-
raines,
• ISCO : Oxydation Chimique In-Situ, 
• dégradation microbiologique In-situ & sur
place,
• déchloration réductrice chimique (et micro-
biologique) engendrée par l’utilisation de fer
nanométrique ou micrométrique zéro valent
(n/ µFe0) + l’usage des nutriments et accep-
teurs d’électrons spécifiques microbiologiques.
Les premiers résultats avec nos partenaires
américains ADVENTUS (et le BRGM) ont
montré des bons résultats.
• Traitement thermique tel que la désorption
thermique ou l’incinération de sol pollué.
2.1 Définition de CMA : concentrations maxi-
males admissibles pour des risques résiduels
acceptables dans une EQRS
La gestion des sites pollués devrait être basée
1. INTRODUCTION
La présence du polluant Chlordécone dansplusieurs zones à travers le monde,comme par exemple en Virginie et en
Floride (Etats-Unis), au Brésil, en Martinique et
en Guadeloupe sur les plantations de bananes,
en Allemagne du nord sur les anciennes planta-
tions de pomme de terre, est un problème de
POP (Polluants Organiques Persistants) à très
haut potentiel toxique et de bio-accumulation,
pour la Santé Publique (d’après Smialowicz et al. :
1985, Cannon et Kimbrough : 1979, Larson et al. :
1979b, Chu et al., 1981, Reuber : 1978 & 1979,
Gellert : 1978, Hammond et al:, 1979, Johnson:
1996, Linder et al. : 1983, Huber : 1965, Chernoff
& Rogers : 1976, Gellert et Wilson : 1979, Can-
non et al. : 1978, US ATSDR : 1995, US  EPA :
1986, PISC : 1984, OEHHA :1992 and IRIS US EPA :
2009). 
La Chlordécone est proscrite car considérée
comme un des « Dirty Dozen » par la Conven-
tion de Copenhague en Mai 2004 qui a interdit
la plupart des pesticides organochlorés (ex : le
Toxaphène, Chlordécone, etc.).
L’article suivant propose des méthodologies de
gestion via des EQRS et des technologies de
remédiation pour les zones polluées par la
Chlordécone (d’après l’Evaluation Quantitative
des Risques Sanitaires et la définition des
concentrations maximales admissibles pour des
risques résiduels acceptables).
2. MÉTHODOLOGIE
D’après les méthodologies de remédiation et de
gestion pointue de sites pollués françaises et
internationales (Circulaire du 08/02/2007 du
ministère français de l’environnement :
MEEDDM, etc.), il est recommandé de contrôler
les zones polluées à la Chlordécone selon les
scénarios d’usages futurs des sites et les scéna-
rios des expositions correspondants.
Concernant la Chlordécone, une EQRS générique
(Evaluation Quantitative des Risques Sanitaires) a
été réalisée par HPC Envirotec pour identifier
pour chaque usage d’un site et d’un scénario
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sur des risques sanitaires résiduels acceptables
concernant les usages futurs. Ceci est réalisé par
une Evaluation Quantitative des Risques Sani-
taires (EQRS) pour identifier le scénario de remé-
diation optimal le plus adapté ainsi que la
future valeur de la propriété la plus optimisée
possible avec respect d’un risque sanitaire accep-
table de toxicité pour les futurs utilisateurs du
site. 
L’EQRS devient une ARR (Analyse des Risques
Résiduels) s’il est prouvé que la réhabilitation et
l’aménagement pour un usage futur exclut des
risques sanitaires toxicologiques inacceptables
dans les termes des Circulaires du Ministère
chargé de l’Environnement du 08/02/2007.
Concernant la Chlordécone, une évaluation
quantitative des risques sanitaires spécifique aux
usages d’un site pour définir des CMA (concen-
trations maximales admissibles) a été réalisée
par HPC Envirotec SA en Avril et Mai 2010.
En général, deux voies peuvent garantir une
telle approche :
A. une EQRS ou ARR préventive pour définir les
CMA : concentrations maximales admissibles
sous forme de concentrations résiduelles
assurant des risques acceptables vis-à-vis du
scénario d’usage futur du site (et pour le
scénario d’exposition associé). Cette méthode
assure les meilleures économies de budget de
dépollution et ce, de façon transparente.
Cette démarche assure également une sécu-
rité budgétaire.
B. une EQRS ou ARR après des travaux de réha-
bilitation et de l’aménagement pour vérifier
l’acceptabilité des risques. Si les risques ne
sont pas acceptables des besoins et dépenses
supplémentaires en dépollution (ou des
restrictions sur l’usage du site requis) pour-
ront en être la conséquence.
Les Autorités, le service d’urbanisme municipal,
les acheteurs, les promoteurs et les utilisateurs
du site ont besoin, de façon éprouvée et trans-
parente, de la certitude que les futurs risques
sanitaires sur place seront acceptables. Les
Concentrations maximales admissibles (CMA)
doivent être définies par une EQRS (ou ARR
préventive) afin de garantir des risques sani-
taires acceptables et des coûts minimaux de
réhabilitation, même en cas de pollution
multiple. De plus, un maximum de sécurité juri-
dique peut être atteint uniquement en procé-
dant à une EQRS (générique) pour définir des
CMAs pour des risques acceptables.
D’après les scénarios des futurs risques, les coûts
de réhabilitation peuvent être évalués pour
contrebalancer la revalorisation du développe-
ment de la propriété. 
Une EQRS de gestion des sites pollués doit
inclure des cartes de pollution excédant les
risques sanitaires acceptables et les concentra-
tions maximales admissibles (CMA) dans les
zones des différents scénarios d’usage et d’ex-
position toxicologique. La stratégie est d’identi-
fier le meilleur choix concernant les types de
scénarios d’usages futurs d’un site et le meilleur
équilibre entre les coûts de dépollution ou de
réhabilitation et la revalorisation des terrains.
Les scénarios d’usage suivants ont été considérés : 
• utilisation en site industriel
• utilisation tertiaire (bureaux, etc. et présence
des professionnel sans enfant),
• commercial (avec une présence limitée d’en-
fants),
• utilisation en résidence collective avec espaces
verts mais sans jardin potager,
• utilisation résidentielle avec jardins potagers,
• espace de loisirs (avec activités sportives,
pêche, etc.),
• écoles et jardins pour enfants, 
• production de denrées alimentaires dans des
jardins privés, etc.
La stratégie pour l’Evaluation des Risques Sani-
taires (EQRS et CMA) devrait garantir la métho-
dologie suivante pour la chlordécone en
Martinique et Guadeloupe :
A. Cartographie des catégories d’usages diffé-
rents.
B. Diagnostics des polluants dans les milieux
d’exposition (sols, sédiments, air, eaux de
surface et souterraines, denrées alimentaires,
eau potable et gaz du sol si des polluants
volatils supplémentaires existants).
C. Définition des polluants et de leur concentra-
tion moyenne d’exposition devant être consi-
dérés : donc la Chlordécone et ses métabolites
toxiques et éventuellement d’autres polluants
existants.
D. Définition des scénarios d’exposition toxico-
logique (inhalation, ingestion, contact
cutané).
E. Quantification des expositions (en DJE : Dose
d’Exposition Journalière).
F. Recherche de seuil dose/effet toxicologique =
VTR : Valeurs Toxicologique de Référence
(RfD, RfC, TRD, SF, etc.).
G. Quantification des risques sanitaires (risques
cancérigènes et risques systémiques).
H. Quantification des incertitudes (données toxi-
cologiques, paramètres d’exposition, etc.).




composés de la dégradation abiotique (via
hydrolyse, solvolyse, etc.) peuvent être même
plus toxiques que les polluants initiaux (cela
peut aussi être le cas pour la Chlordécone).
C’est par exemple le cas pour :
• hydrocarbures aromatiques halogénés lourds
décomposés en phénols halogénés, acides
carboxyliques halogénés, etc. (chlorobenzène,
chlorophénols, PCB, etc.),
• la dégradation des pesticides, comme par
exemple la dégradation des phénylurés vers
des anilines chlorés et/ou alcylés, la dégrada-
tion des composés organophosphorés en
phénols halogénés et/ou nitrés, etc.,
Des centaines d’exemples de produits de dégra-
dation toxiques importants à étudier pourraient
être donnés. L’instrument le plus important,
garantissant la certitude pour l’étude complète
du site et la sélection de polluants pour l’éva-
luation des risques sanitaires est l’interprétation
de l’historique des sites la plus détaillée. Unique-
ment de cette manière avec une connaissance
approfondie en chimie environnementale de
l’activité spécifique des polluants et de leurs
produits toxiques de dégradation, une EQRS
sérieuse peut être assurée. De plus il est impor-
tant d’identifier les dangers associés aux
polluants dépendant de leur toxicité (VTR) et de
leurs caractéristiques physiques et chimiques. 
Concentrations en polluants au sein des milieux
d’exposition 
Les concentrations en polluants dans les milieux
d’exposition comme le sol superficiel (et la pous-
sière), le gaz du sol, l’air ambiant, l’eau du
robinet, les denrées alimentaires, etc. sont
déterminées en calculant les valeurs des
moyennes arithmétiques basées sur les concen-
trations mesurées sur place pour chaque zone
spécifique de scénario d’exposition. Cette
approche assure la prise en compte des exposi-
tions les plus probables.
Dans le cas où un très grand nombre de résul-
tats d’analyses existent, des simulations statis-
tiques Monte Carlo peuvent être appliquées,
afin de supprimer les valeurs extrêmes d’ana-
lyses avant de retenir la moyenne arithmétique
(par exemple la valeur du 90e percentile, qui
signifie que 5 % des valeurs les plus basses et 5%
des valeurs les plus hautes (extrêmes) sont
supprimées avant la définition de la valeur de la
moyenne arithmétique ou d’un 50e percentile (=
médiane). Dans le pire des cas (worst case) les
concentrations maximales peuvent être utilisées.
Si les concentrations mesurées sont plus basses
que la limite de quantification, la valeur zéro
(ou la demi valeur de la limite de détection) doit
J. Définition des concentrations maximales
admissibles (CMA) pour des risques accepta-
bles.
K. Cartographie des zones à risques pour des
usages différentes = Concentrations supé-
rieures aux CMA.
Par la suite, des études de faisabilité technico-
économiques et des bilans « coûts-avantage »
consisteront en une aide à la décision concer-
nant les choix des mesures correctives de gestion
relatives aux zones à risque.
Généralement trois voies d’exposition doivent
être considérées : 
• inhalation (air, gaz, vapeur d’eau, poussière),
• ingestion (poussière, sol, eau, denrées alimen-
taires),
• contact cutané (poussière, sol, eau, polluants
purs).
Si les risques sanitaires ne sont pas acceptables,
par conséquent, les concentrations maximales
admissibles (CMA) doivent être définies pour
chacun des polluants et des scénarios spécifiques
d’usage du site. Le but est de protéger les êtres
humains vis-à-vis de ces risques sanitaires non
acceptables. Ces concentrations (ou seuil de
réhabilitation) sont quantifiées de la même
manière que l’évaluation des risques. De façon
symétrique à celle-ci, une définition des concen-
trations maximales (CMA) en milieux pollués
(concentrations limites dans les sols, les eaux, les
aliments ou dans l’air ambiant et les poussières,
etc.) doit être effectuée pour obtenir des risques
cancérogènes et non cancérogènes acceptables.
Les CMA sont définies pour un risque cancéro-
gène maximal : ERI < 10-5 = Excès de risque (de
cancer) individuel et pour un risque systémique
(non cancérigène) : QR < 1 (quotient de risque).
Evaluation Quantitative des Risques Sanitaires
et quantification des risques d’exposition toxi-
cologique
Les objectifs de l’évaluation des risques sani-
taires humains sont :
✘ quantifier les risques pour les populations
humaines en considérant l’usage actuel ou
futur du site pollué,
✘ identifier les parties du site où des risques
acceptables existent pour les humains et l’en-
vironnement,
✘ guider les décisions de réhabilitation et
définir, si nécessaire, les concentrations maxi-
males admissibles (CMA).
Sélection de polluants : 
On ne doit jamais oublier que la dégradation
biotique (métabolites microbiologiques et
produits de transformation biologique) ou les
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être utilisée pour calculer la valeur de la
moyenne arithmétique. Avant de procéder à la
modélisation de la concentration du polluant au
sein du milieu d’exposition, dans chaque cas les
analyses réelles doivent être privilégiées.
Définition des scénarios d’exposition toxicolo-
giques et schémas conceptuels : 
Généralement trois voies différentes d’exposi-
tion doivent être considérées :
- inhalation (air, gaz, vapeur d’eau, poussières),
- ingestion (poussière, sol, eau, denrées alimen-
taires),
- contact cutané (poussière, sol, eau, polluants
purs).
Le but du schéma conceptuel est de définir les
voies de transfert des polluants vers la popula-
tion cible. Les voies d’exposition à considérer
sont dépendantes du scénario d’utilisation du
site comme le montre par exemple le tableau
suivant :
Un schéma conceptuel pour chacun des scéna-
rios d’expositions considérés a été réalisé afin
d’indiquer les différentes voies d’exposition à
prendre en compte et les différentes concentra-
tions moyennes de polluants utilisés par le
milieu de l’exposition.
Le transfert des polluants vers les milieux d’ex-
position peut être simulé par modélisation (par
les modèles comme C-Soil, HESP-SP, RISC Work-
bench, RBCA, etc.) mais deux lignes directrices
doivent être respectées :
- les mesures réelles (analyses) doivent être privi-
légiées si possible (au lieu d’une modélisation),
- un modèle ne doit jamais être utilisé comme
«boîte noire», car tous les paramètres et
considérations doivent être transparents et
explicables à tout moment.
Quantification de l’exposition :
Le but de cette étape de l’Evaluation des Risques
est de quantifier la dose journalière d’exposition
(DJE) basée sur le milieu d’exposition aux
polluants (sol, aliments, eaux, air ambiant, etc.),
les concentrations des polluants dans les milieux
d’exposition, les paramètres physico-chimiques
du sous-sol, les paramètres physico-chimiques
des polluants, la Quantification de l’exposition
La Dose Journalière d’Exposition (DJE)
La dose journalière d’exposition est calculée en
intégrant les différents paramètres dans l’équa-
tion de quantification de l’exposition. Il s’agit de
la dose du polluant à laquelle le corps humain est
exposé, au contact de différents milieux (sol, air,
eau, denrées alimentaires). Cette dose journalière
est exprimée en mg/kg/j (ou mg/kg ● jour).
La dose totale journalière d’exposition intègre
le contact oral, par inhalation et cutané DJE :
DJE totale = DJEing + DJEinh + DJEcontact
Il faut bien distinguer les différentes DJE car
certaines voies d’exposition montrent différents
risques toxiques pour le même composé (comme
par exemple CrVI qui est cancérogène lorsqu’il
est inhalé mais pas quand il est ingéré).
La quantification des expositions toxiques est
réalisée de la manière suivante :
• Ingestion (sol, denrée alimentaire, eau) :
DJEing, sol = Cs ● (Qs/ W ad, ch) ● fa, ing ● Ea ● (E/L)
DJEing : Dose Journalière d’Exposition par
ingestion dans le sol (mg/kg/j)
Cs : Concentration du polluant dans le sol
(mg/kg)
Sols superficiels : 0,0-0,3 m de profondeur (0,0-1,0 m dans les jardins privés), Sols profonds : plus profond que 0,3 m (ou 1,0 m).
Scénarios et types d’usagers
Voies d’exposition potentielle Elevage et Consommation Consommation Pêche et
Milieux sources




Voie orale (ingestion) X - - - Eaux souterraines
eau contaminée
Sols superficiels-poussières X - - X Sols superficiels
Fruits, légumes, viandes, lait et/ou X X X X Sols superficiels
poissons contaminés et eaux souterraines
(irrigation)
Voies pulmonaires (inhalation) : air X - - X Sols profonds, eaux
ambiant extérieur et intérieur souterraines et
contaminés air du sol
Poussières X - - X Sols superficiels
Vapeurs d’eau contaminées (douche X - - - Eaux souterraines
et/ou irrigation, lavage)
Voie cutanée (absorption) : contact avec X - - (x) Eaux souterraines
l’eau contaminée (douche, bain et/ou
irrigation lavage)
Contact avec les sols et poussières X - - X Sols superficiels
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- Les Concentrations de référence (RfC aux Etats-
Unis/EPA : environmental Protection Agency)
utilisée pour l’inhalation, etc.
La plupart du temps ces valeurs sont basées sur
le NOAEL (seuil d’effet défavorable non
observé) ou LOAEL (seuil d’effet défavorable
faible observé) avec l’application de facteurs
d’incertitude (ou de sécurité) : (ATSDR,  RAIS,
UBA, U.S.-EPA, WHO-IPCS-INCHEM, etc.).
• Concernant les polluants cancérigènes, la rela-
tion entre l’exposition humaine et la probabilité
de développer des effets néfastes est exprimée
de la manière suivante :
Facteur statistique de risques du cancer (SCR) ou
concentration statistique de risque du cancer
(SCRC) : 
- pente (SF : Slope Factor ou UR : Unit Risk aux
Etats-Unis/EPA : Environmental Protection
Agency) pour l’ingestion, l’inhalation et le
contact cutané, etc.
- concentration à risque unitaire (UR concentra-
tion aux Etats-Unis/EPA : Environmental Protec-
tion Agency ou en Allemagne/UBA :
Umweltbundesamt) pour l’inhalation et une
quantité d’air inhalée.
De plus les valeurs basées sur des NOAEL empi-
riques trouvées doivent être privilégiées à celles
basées sur les LOAEL. Entre les NOAEL et LOAEL,
ceux qui doivent être choisis sont ceux qui ont
pour cible la population humaine sensible,
comme par exemple les enfants (au lieu des
adultes). 
Qs : Quantité journalière de sol ingérée
Wad, ch : Poids de l’adulte (ex. 70 kg), de
l’enfant (ex. 15 kg)
fa, ing : Facteur d’absorption par ingestion
(1 correspond à 100%)
Ea : Fréquence annuelle d’exposition (ex.
les travailleurs : 220 j /365)
E/L : Seulement pour les polluants
ancérogènes : nombre d’années
d’exposition (ex. adulte : 24 ans,
enfant : 6 ans) divisée par le nombre
d’années de vie (70 ans).
Recherche de valeur de relation dose/effet toxi-
cologiques = VTR : Valeurs Toxicologiques de
Référence
La première étape de la caractérisation du
risque consiste à rechercher des données scien-
tifiques sur la toxicité des polluants en considé-
rant les risques potentiels sans seuil de dose
toxicologique à effet (cancérogène, mutagène,
tératogéne, et dans certains cas neurotoxique)
et avec seuil de dose toxicologique à effet
(systémique-non cancérogène, etc. effets).
• Concernant les substances non cancérogènes,
les données recueillies dans la bibliographie
définissent les niveaux d’exposition en-dessous
desquels aucun effet sanitaire néfaste n’est
mesuré : 
VTR : Dose journalière tolérable (DJT)
ou concentration tolérable (CT), par ex. :
- La Dose de référence (RfD) aux Etats-
Unis/E.P.A : Environmental Protection Agency
utilisée pour l’ingestion directe, l’inhalation et




Le tableau suivant montre les valeurs toxicologiques chroniques utilisées (VTR) pour la Chlordécone
avec une mise à jour en 2010 concernant les VTR (Valeurs Toxicologiques de Référence) actuelles : 
Toxicological Dosis-Respons Relationship/














Ingestion ERU 10 [mg/kg/j]-1 Liver- IRIS 2009
hepatotoxicity/ Souris 1
C
Inhalation ERUI 4,6 [mg/m3]-1 Système (Mouse) OEHHA 1992
hépathique
NC : Risque non-cancérigène (systémique) C : Risque de cancer DJT : Dose journalière tolérable (Acceptable daily intake)
ERU : Excès de risque unitaire (Cancer unit risk)
Quantification du risque sanitaire : 
La quantification du risque doit être faite séparé-
ment des polluants en montrant un risque toxique
avec ou sans dose seuil d’effet toxicologique.
Les risques toxicologiques tolérables sont les
suivants :
• Avec seuil toxicologique
(risques non cancérigènes) : 
Le risque non cancérigène, ou quotient de
risque (QR), est défini par le rapport de la Dose
Journalière d’Exposition (DJE) divisée par la
Dose Journalière Tolérable (DJT) (ou la concen-
tration Tolérable) comme montré ci-dessous (cf.
Circulaires du Ministère chargé de l’Environne-
ment du 08/02/2007) : 
L’index de risque est comparé à la limite de 1
pour laquelle la Dose Journalière d’Exposition
est égale à la Dose Journalière Tolérable : 
QR = DJE (mg/kg/j) / DJT (mg/kg/j)
ou  QR = DJE (mg/kg/j) / CT (mg/m3)
QR ≤ 1 : le risque est acceptable,
QR ≥ 1 : le risque est inacceptable.
• Sans seuil toxicologique
(risques cancérigènes) : 
Le risque cancérigène, ou l’excès de risque indi-
viduel (ERI) est calculé en multipliant la dose
journalière d’exposition avec la pente (Sf), le
risque unitaire (RU) ou l’ERU (Excès de risque
unitaire) :
Le risque individuel de cancer est comparé avec
la limite de 10-5 qui représente la limite d’un
risque individuel de cancer acceptable ( ce qui
correspond à un excès de risque collectif d’un
cas de cancer par 105 personnes = 1:100 000) :
ERI = DJE (mg/kg/j) * Sf (mg/kg/j) ou
ERI = DJE (mg/kg/j) * RU (mg/m3)-1
ERI ≤ 10-5 : risque acceptable
ERI > 10-5 : risque inacceptable
Une additivité des risques cancérigènes doit être
appliqué, et les risques non-cancérigènes s’addi-
tionnent uniquement si l’organe cible est iden-
tique (par exemple le foie, le système
neurologique, etc.).
La présentation des risques sanitaires quantifiés
doit être faite séparément entre les risques
cancérigènes et non cancérigènes (pour les
enfants et adultes) et doit présenter la somme
des risques non cancérigènes pour les différents
organes cibles.
Quantification des incertitudes :
Normalement les risques quantifiés correspon-
dent aux scénarios d’exposition les plus proba-
bles. Comme élément de discussion, différents
paramètres de l’Evaluation Quantitative des
Risques Sanitaires pourraient être utilisés afin de
déterminer l’impact potentiel sur le risque réel
en cas de changement des conditions d’exposi-
tion (scénarios d’exposition extrême, etc.).
Par exemple le scénario d’exposition le plus
probable dans une zone résidentielle évoquant
une contamination de la nappe par un solvant,
serait : 
• Evaporation pour le gaz du sol, migration vers
l’air ambiant et exposition par inhalation.
Le pire scénario serait les voies d’exposition
supplémentaires sur des sites résidentiels :
• exposition orale de l’eau contaminée et de
denrées alimentaires produits avec cette eau,
• contact cutané en cas de baignade (par
exemple les petites piscines pour enfants dans
le jardin),
• inhalation supplémentaire de la vapeur d’eau
polluée en cas de contamination de l’eau
souterraine utilisée pour les douches chaudes
ou bains,
• inhalation des poussières, ingestion passif et
contact cutané des polluants en provenance
du sol accessible (comme c’est le cas pour la
chlordécone).
Ces cas peuvent être absents sous les conditions
actuelles de l’EQRS, mais probables pour les scéna-
rios d’usage futur d’un site surtout si cet usage
pour les terrains privés ne peut être contrôlé.
D’autres paramètres peuvent être modifiés pour
l’évaluation quantitative des risques sanitaires,
comme par exemple : 
- les données toxicologiques actualisées de diffé-
rentes agences environnementales internationales,
- les concentrations des polluants dans les
milieux d’exposition,
- les paramètres d’exposition des cibles
humaines, etc.
Les objectifs de cette étape de l’Evaluation des
Risques est de quantifier les risques sanitaires en
utilisant ces autres paramètres, qui devraient
être plus élevés ou plus bas que ceux utilisés
pour le scénario de risque le plus probable. Les
valeurs maximales et minimales peuvent être
considérées pour plusieurs paramètres, comme
la toxicité des polluants, les caractéristiques
physico-chimiques, les considérations d’exposi-
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raines,  une approche similaire doit être
respectée afin d’être en accord avec la régle-
mentation. Si l’Evaluation Quantitatives des
Risques Sanitaires définit des CMA en dessous
des valeurs limites fixées par la réglementation,
alors les CMA pour les eaux souterraines doivent
être limitées à ces valeurs (plafonds) et sur des
niveaux de bruits fonds géochimiques. Par
exemple si les CMA pour les eaux souterraines
ont été définies par l’EQRS en considérant un
cocktail de polluants, alors il est possible que la
CMA calculée soit en dessous d’une valeur seuil
officielle de l’eau potable/potabilisable. Dans ce
cas, la concentration limite officielle fixée par la
réglementation sera la concentration CMA mini-
male (et non pas plus bas).
Par ex. la réglementation pour l’eau potable en
Allemagne (UBA : 2007) et valeur limite pour le
Chlordécone : 0,007 µg/l (= 7 ng/l)
L’application des valeurs réglementaires ou des
CMA d’une EQRS ou ARR préventive apporte
une sécurité sanitaire et juridique supérieures
par rapport à une considération des valeurs
d’orientation de réhabilitation (comme par
exemple PRG : Preliminairy Remediation Goals
aux Etats-Unis ou les PW et MW en Allemagne,
etc.). Ces types de valeurs limites ne considèrent
pas l’Evaluation de Risque spécifique réelle du
site et de sa pollution (comme par exemple l’ex-
position à le présence de multiples polluants
différents, etc.). 
La table suivante montre les concentrations
maximales admissibles (CMA) pour différents
scénarios d’usage du site en Martinique et en
Guadeloupe, comme défini par l’Evaluation
Quantitatives des Risques Sanitaires spécifique
du site (ARRp/ EQRS) réalisée par HPC Envirotec
SA en Avril et Mai 2010 : 
2.2 Etude de faisabilité économique et techno-
logique
Les dépassements des concentrations par
rapport aux CMA doivent être cartographiées
pour le sol, les eaux souterraines ou les sédi-
ments, etc. concernant les scénarios d’exposi-
tions spécifiques d’usages des sites. De cette
manière les priorités des mesures de gestion et
de réhabilitation peuvent être mises en œuvre.
Concernant les pollutions par la chlordécone en
Martinique et en Guadeloupe, une étude de
faisabilité économique a été réalisée par HPC
Envirotec SA en 2010. Le traitement le plus avan-
tageux identifié est la dépollution « in-situ » du
type BAND ou DNBA par le µFe0 + les accep-
teurs d’électrons.
tion humaine (comme les budgets espace-temps,
etc.), etc.
L’évaluation de l’incertitude de toxicité
Pour certains polluants, plusieurs valeurs de toxi-
cité peuvent être choisies dans différentes bases
de données préexistantes. L’évaluation de l’in-
certitude liée à la toxicité est réalisée pour les
polluants pour lesquels d’autres valeurs de toxi-
cité existent, au lieu de celles utilisées dans l’Eva-
luation Quantitative des Risques Sanitaires, pour
le scénario d’exposition le plus probable.
Définition des concentrations maximales admis-
sibles (CMA) :
Si par ex. l’Evaluation Quantitative des Risques
Sanitaires montre des risques sanitaires cancéro-
gènes et/ou non cancérogènes inacceptables, des
concentrations maximales admissibles doivent être
définies afin de s’assurer qu’après une dépollution
du site les risques sanitaires seront acceptables. Le
but est très clair, les êtres humains doivent être
protégés des risques toxiques supplémentaires
inacceptables provenant d’une pollution du site.
Ces concentrations maximales admissibles (CMA)
sont calculées de la même manière que la quan-
tification du risque. De façon symétrique, un
calcul itératif pour définir les concentrations
maximales tolérables en milieu pollué (air
ambiant, gaz du sol, sol et eau, etc.) doit être
mené afin d’obtenir des risques toxiques accep-
tables. Les CMA sont calculées pour un risque
cancérigène maximal de ERI = 10-5 et pour un
risques non cancérigène de QR = 1.
Il est recommandé d’utiliser comme CMA limite
pour les gaz du sol et l’air ambiant les concen-
trations seuils existantes en accord avec la régle-
mentation actuelle (plafond). Cela implique par
exemple, que si l’EQRS définit des CMA au
dessus des seuils de concentrations apparentées
au lieu de travail comme pour : 
• VLEP SSP (cf. UPDS : 2010) & VME en France
(Valeur limite d’Exposition),
• MAK en Allemagne (Maximale Arbeitsplatz-
konzentration),
• TWA (Time Weighted Average concentrations
on working places aux Etas-Unis),
alors les CMA pour le gaz du sol devrait être la
VLEP, etc. La raison est que le sous-sol pourrait
devenir à tout moment un lieu de travail lors de
la réalisation de tranchées (la mise en place de
réseaux, tuyaux d’eaux usées,  câbles, caves, les
vides sanitaires, les parkings souterrains, etc.
Dans ce cas des réglementations supplémen-
taires doivent être respectées.
Concernant l’eau de surface ou les eaux souter-
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2.3  Conclusion : méthodologies de gestion
recommandée et technologies de dépollution.
Contrairement aux « recherches pures » (et très
ponctuelles), l’approche recommandée est
basée sur une première étude de faisabilité
technico économique permettant d’assurer une
gestion globale du problème avec un maximum
de transfert des technologies vers les organismes
et les experts locaux en Martinique et Guade-
loupe. En tant que professionnels de gestion des
sites et territoires pollués au niveau mondial,
nous intervenons à partir de nos agences inter-
nationales et en France sur l’ensemble des conti-
nents.
Concernant le problème de Chlordécone l’ob-
jectif devrait être :
a. de fournir et de maintenir la sécurité sani-
taire et environnementale et
b. d’apporter la sérénité sociale et écono-
mique.
Une synergie entre des meilleures technologies
et la bonne compétence des techniciens de
terrain et des chercheurs de Martinique et de
Guadeloupe est nécessaire. Les Chercheurs et
Techniciens Antillais pourront assurer le Mana-
gement futur du problème de la Chlordécone.
Au titre d’experts de gestion des sites et grands
terrains pollués, il est clair que seule une bonne
transparence des méthodologies est dans l’in-
térêt de chaque utilisateur ou propriétaire des
terrains concernés pour un usage résidentiel ou
commercial agricole (tourisme, production des
aliments, usage des eaux souterraines et super-
ficielles, activités de pêche, etc.). 
Car, la bonne image touristique, agricole,
commerciale et la bonne qualité de vie de la
Martinique et de la Guadeloupe sont très
importantes. La méthodologie proposée est la
suivante :
A. Concernant les sols, sédiment et eaux souter-
raines :
• Compléter les diagnostics des terrains (poten-
tiellement) pollués via des investigations,
prélèvements et analyses complémentaires.
Chlordécone
Scénario d’exposition Milieu CMA Unité
Sols superficiels avec jardin potager 0,033 mg/kg
Sols profonds partie cultivable 0,033 mg/kg
Sols superficiels espaces verts 1,3 mg/kg
Scénario résidentiel avec jardin Sols profonds hors parties cultivables 24 mg/kg
potager Eaux souterraines tous usages 0,09 µg/l
sauf eau de boisson
Eaux souterraines tous usages
avec eau de boisson 0,045 µg/l
Scénario espace vert Sols superficiels espaces verts 1,5 mg/kg
Sols profonds 118 mg/kg
Scénario crêche/école maternelle Sols superficiels espaces verts 2,9 mg/kg
Sols profonds 92 mg/kg
Scénario ERP Commercial Sols superficiels espaces verts 6,6 mg/kg
Sols profonds 420 mg/kg
Sols superficiels 0,75 mg/kg
Sols profonds partie cultivable 0,85 mg/kg
Scénario culture de bananes avec
Sols profonds hors parties cultivables 140 mg/kg
consommation
Eaux souterraines tous usages 2,6 µg/l
sauf eau de boisson
Eaux souterraines tous usages 0,21 µg/l
avec eau de boisson
Sols superficiels 0,25 mg/kg
Sols profonds 140 mg/kg
Scénario élevage avec Eaux souterraines tous usages sauf eau 2,8 µg/kg
consommation de boisson pour l’homme
Eaux souterraines tous usages avec eau 0,21 µg/l
de boisson pour l’homme
Scénario consommation de bananes Sols superficiels 0,4 mg/kg
Eaux souterraines d’irrigation 1,2 µg/l
Scénario consommation Sols superficiels 0,27 mg/kg
de produits d’élevage Eaux souterraines pour animaux 3,8 µg/l
Scénario pêche et consommation Eaux superficielles 0,00025 µg/l
avec Bio-accumulation
Tableau : CMA : Concentrations Maximales Admissibles pour la Chlordécone en Martinique et en Guadeloupe comme défini par
l’EQRS spécifique de l’usage du site : Evaluation des Risques Sanitaires, réalisée par HPC Envirotec SA en 2010. 
afin de permettre la dépollution par des inter-
venants sur place sur les terrains et afin de
développer les éco-services et éco-industries
antillaises.
La transparence et la rigueur de cette démarche
donneront la confiance sociale, la sérénité
sociale et économique afin d’orienter l’éco-
nomie et la santé locale vers la pleine puissance
car les compétences environnementales et les
éco industries se développeront par la suite très
rapidement.
Avec cette méthodologie, une revalorisation
des terrains et de leurs productions est possible
et créée par ces dépollutions via des compé-
tences locales. 
Par la suite, ces nouvelles compétences pour-
ront même être exportées à partir de la Marti-
nique et de la Guadeloupe dans la région (Brésil,
Colombie, Venezuela, Surinam, Guyane,
Grandes Antilles, et pourquoi pas vers le Sud des
Etas Unis, etc.), car les autres pays autour ont les
mêmes problèmes et des financements existent.
De grands projets similaires sont actuellement
financés par la banque nationale en Colombie,
où c’est la Qualité  Scientifique et technique qui
est recherchée pour les populations (HPC Envi-
rotec SA y est fortement impliqué).
La conséquence de ces nouvelles compétences
est une création de valeurs et la forte augmen-
tation de la sécurité environnementale, sani-
taire ainsi que de la qualité de vie.
Nous recommandons d’assurer avec des parte-
naires (locaux) l’ensemble des étapes « A » et
« C ». Nous recommandons également une réali-
sation de la dernière partie du point C, soit l’ap-
plication du protocole de traitement, plutôt via
des organismes et entreprises locaux. 
Concernant le traitement de l’eau potable, il est
souhaitable de créer en parallèle une usine de
fabrication de charbon actif en Martinique
et/ou Guadeloupe, afin de valoriser la matière
première existante (les noix de coco) et de
permettre aux consommateurs de s’équiper de
filtres bon marché et de bonne qualité (même
exportables). Sinon les filtres de charbon actif
restent très chers. La capacité d’une usine Antil-
laise de Charbon actif la plus rentable opèrera
une capacité minimum 6 000 à 8 000 tonnes par
an (minimum souhaitable). 
L’application de cette méthodologie permet de
transformer le défi de la Chlordécone vers une
gestion politique et un management de la santé
environnementale et socio économique exem-
plaire, positif et démontrable internationalement.
• Application des EQRS : Evaluation Quantita-
tive des Risques Sanitaires et définition des
objectifs de réhabilitation sous forme de CMA :
Concentrations Maximales Admissibles pour
des risques résiduels acceptables pour des
usages différents (selon la Circulaire du MEDD
du 08/02/2007 et en application des VTR :
Valeurs Toxicologiques de Références de Chlor-
décone les plus récentes et actualisées de
US EPA IRIS : 2009).
• Hiérarchisation et identification des sites et
terrains à traiter en priorité contre la pollution
par la chlordécone par la cartographie des
dépassements des CMA : Concentrations Maxi-
males Admissibles selon les sensibilités des
usages (résidentiel avec jardin potager ou non,
production agricole, etc.). Par ex. une première
partie pourrait être réalisée dans les bassins
versants de Goyave en Guadeloupe et de
Lezarde et Gallion en Martinique.
• Définition du type de traitement des sites ou
terrains prioritaires (selon les dépassements des
CMA et selon les usages et usagers), par ex. via : 
- les restrictions d’usage (servitudes, par ex.
production agricole pour bio carburant au lieu
d’aliments, etc.) et/ou confinement ou par une
vraie dépollution (et monitoring).
- définition du type de traitement par un bilan
coûts - avantages (étude de faisabilité technico
économique).
B. Traitement des sites par dépollution (Réme-
diation en préférence « in-situ » du type BAND
ou DNBA)
• Mise en place de Pilotes de traitement pour la
dépollution en Martinique et en Guadeloupe
par application des meilleures technologies
connues aujourd’hui et sous suivi et améliora-
tion scientifique du protocole de dépollution.
• L’objectif est de mettre en place un protocole
de dépollution principalement basé sur une
combinaison des deux technologies prouvées
les plus effectives, soit :
- Une première phase de déchloration de la
chlordécone via le fer zéro valent micromé-
trique (µFe0) et par la suite,
- Une deuxième phase de traitement microbio-
logique anaérobie des sols (et sédiments) en
appliquant des accepteurs d’électrons sous
forme de sulfate d’ammonium (et éventuelle-
ment de nitrate de potasse et de quelques
nutriments pour des micro organismes).
C. Transfert du protocole d’application de la
technologie de dépollution aux organismes et








L’Atelier « Remédiation de la pollution par la
chlordécone aux Antilles », organisé par le Cirad
et l’Inra, a réuni trente experts internationaux
durant six jours en Martinique et en Guade-
loupe. L’enjeu pour ces scientifiques était d’éla-
borer des propositions de projets de recherche
visant à assurer à la population une eau et une
alimentation saines, à protéger l’environnement
et à s’inscrire dans la démarche de développe-
ment durable initiée aux Antilles françaises.
En s’appuyant sur l’expertise de chercheurs
locaux et sur leur connaissance de la complexité
du contexte sur les deux îles, les experts ont
proposé différents axes de recherche, les ont
évalués et articulés en un programme global et
intégré.
Il est clairement ressorti des discussions que le
développement de techniques de remédiation
s’inscrit dans une réflexion plus large que la
seule thématique de la dépollution. Le bassin
versant a été proposé comme unité tant pour la
gestion et le suivi de la pollution que pour la
mise en place de projets scientifiques. Cette
approche s’appuiera sur la compréhension du
fonctionnement d’un bassin versant (transfert et
diffusion de la molécule) et l’évaluation des
risques d’exposition des usagers à la molécule et
à ses intermédiaires afin d’aboutir à la mise en
place d’une procédure de gestion harmonisée
de ces risques et d’assurer une utilisation
pérenne des ressources. 
Les technologies choisies devront être respec-
tueuses de l’environnement ; elles seront
combinées entre elles et associées aux mesures
de gestion afin d’obtenir un traitement optimal
de l’ensemble du bassin versant.
Durant cet Atelier, les experts ont identifié des
techniques de remédiation (eau, sols et sédi-
ments) applicables dans le contexte local pour
contrôler la pollution de l’eau et de l’alimenta-
tion. Ces propositions, dont les échelles de mise
en œuvre sont différentes, du court au long
terme, devront être testées en laboratoire puis
en site pilote. La faisabilité financière et l’ac-
ceptabilité sociale des options de traitement
seront évaluées et discutées avec les acteurs
locaux. D’autre part, l’état de l’art réalisé par les
chercheurs leur a permis d’identifier les lacunes
dans les connaissances actuelles (fonctionne-
ment de l’hydrosystème, mesure et suivi des
polluants, dynamique et statut des molécules)
qui nécessitent la mise en place d’actions de
recherche préalables aux essais de remédiation. 
Concernant le traitement de l’eau pour potabi-
lisation, il apparaît nécessaire d’examiner l'effi-
cacité de chaque étape (élimination de la
chlordécone) afin d’optimiser le processus en
termes d’efficacité, mais aussi de coût et d’im-
pact environnemental et de résoudre le
problème de la gestion des boues contaminées
générées.
Le recours à l’oxydation avancée, l’ozonation ou
l’ultrafiltration pourrait être envisagé en
complément aux charbons actifs. De nouveaux
absorbants à très faible impact sur l’environne-
ment pourraient être explorés comme alterna-
tive au charbon actif pour le traitement de l’eau.
D’autre part, les voies de traitement des char-
bons actifs contaminés envisagées consisteraient
à traiter les boues par solvants doux tels que
l’éthanol ou l’acétone, à recourir à la dégrada-
tion microbienne des molécules fixées sur le
charbon actif ou à recycler les charbons actifs
par régénération thermique à température
élevée (800°C). Par ailleurs, la possibilité d’une
production locale de charbon actif serait à
étudier, des premiers travaux ayant montré l’ef-
ficacité du charbon actif de bagasse de canne à
sucre pour le traitement de la chlordécone. 
Il est à noter que l’ozonation, décrite précé-
demment, pourrait également être appliquée
au traitement des nappes phréatiques. 
A court terme, cinq options de remédiation des
sols ont été préalablement retenues (sous
réserve des validations en laboratoire et site
pilote) :
- Option 1 : accroître la séquestration qui doit
être réversible afin d’éviter la migration de la
chlordécone vers les eaux souterraines et les
plantes en rendant la molécule « indisponible »
au moyen de techniques de séquestration
physique ou chimique ou de phytostabilisation ;
- Option 2 : réduire les sources de contamination
par différents types de dégradation de la chlor-
décone tels que la bioremédiation, la dégra-
dation physico-chimique ou la combinaison des
deux ;
- Option 3 : réduire la disponibilité et le trans-
fert par la mise en œuvre de pratiques agri-
coles appropriées pour contrôler la présence de
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Quant aux options à long terme, une proposi-
tion a été faite quant à l’atténuation naturelle
renforcée visant à initier ou à accélérer des
processus naturels dans les conditions naturelles
locales. La chlordécone étant présente dans l’en-
vironnement antillais depuis plus de trente ans,
il est possible que des micro-organismes, orga-
nisés ou non en consortia, aient pu développer
des réponses métaboliques à la chlordécone.
Concernant les sédiments, les experts ont donc
retenu deux options qui sont des variantes du
recouvrement actif (ou active capping), procédé
in situ dont le fonctionnement est décrit ci-
après.
A l’échelle du bassin versant, il existe donc diffé-
rentes possibilités d’intervention. La combi-
naison de mesures de gestion et de traitement
devra permettre d’atteindre les objectifs d’as-
sainissement préalablement fixés (voir figure 1).
Les conclusions des experts internationaux de la
remédiation devraient maintenant permettre la
révision du plan d’action chlordécone ainsi que
l’élaboration de projets de recherche mobilisant
aussi bien les laboratoires de recherche repré-
sentés à cet atelier que l’ensemble des acteurs
locaux. Cette démarche harmonisée, une fois
mise en œuvre aux Antilles et sur les sites pilotes
choisis, devrait servir de modèle à la gestion
d’autres pollutions en émergence, tant en
Europe qu’à l’international.
chlordécone (utilisation d’amendements, de
sorbants éco-compatibles, de plantes pour
aboutir à une rhizoséquestration) ;
- Option 4 : lavage du sol in situ en lessivant le
sol et en collectant les lixiviats avec des drains
artificiels avant traitement ;
- Option 5 : phytoremédiation ou rhizoremédia-
tion qui consiste en la dégradation et/ou la
séquestration de la chlordécone par les plantes
au niveau de la rhizosphère ou dans d’autres
organes de la plante ;
- Option 6 : combinaison des options 1, 2, 3, 4
avec éventuellement intégration en plus de
l’évolution des systèmes de production agricole
(ex. choix des cultures, vocation non alimen-
taire…).
Quelques options à moyen terme ont également
été identifiées : atténuation naturelle contrôlée
par la compréhension des mécanismes permet-
tant l’atténuation naturelle et des conditions
pouvant la favoriser, oxydation chimique qui
pourrait être envisageable en fonction de la
eneur en matières organiques présentes et
réduction chimique qui nécessite des essais en
laboratoire et/ou sur le terrain pour validation.
Leur mise en œuvre nécessite de disposer de
nouvelles techniques d’analyse, de remédiation
pour lesquelles des actions de recherche et déve-
loppement sont nécessaires. 
Figure  1: Synthèse
des actions possibles







ES Années 2010 - 201117 décembre 2010 Visite du Professeur Didier Houssin,Directeur général de la Santé.
18 février 2011 Visite de Mme Valérie Pécresse,
Ministre de l'Enseignement supérieur et de la Recherche.
Restitution des résultats scientifiques
sur la  chlordécone
Accueil
de Mme le Ministre Valérie Pécresse
Visite au laboratoire




M. Didier Houssin au point presse
16
... en images
Signature du livre d’or
Magalie Lesueur-Jannoyer
expliquant la molécule chlordécone
17
Aunola T., Palmroth M., Langwaldt J., Tuhkanen T. (2006). Removal of PAHs from Creosote Oil Contaminated Soil by Addi-
tion of Concentrated H2O2 and Biodegradation. Journal of AOT, Vol 9, No 1, pp. 11-19.
Cabidoche Y.M., Jannoyer M., Vannière H. (2006). Conclusions du Groupe d’Etude et de Prospective « Pollution par les orga-
nochlorés aux Antilles » Aspects agronomiques Contributions CIRAD INRA.
Cabidoche Y.M., Achard R., Cattan P., Clermont-Daupin C., Massat F., Sansoulet J. (2009). Long-term pollution by chlordecone
of tropical volcanic soils in the French West Indies : a simple leaching model accounts for current residues. Environmental Pol-
lution, 157, 1697-1705.
Connolly J.P., Armstrong N.E., Miksad R.W. (1983). Adsorption of Hydrophobic Polluants in Estuaries. J. Environ. Eng., 109, 1,
17-35.
Devipriya S., Yesodharan S. (2005). Photocatalytic degradation of pesticide contaminants in water. Solar Energy Mat. Solar Cells,
86, 309-348.
Dogra C., Raina V., Pal R., Suar M., Lal S., Gartemann K.H., Holliger C., Van der Meer J.R., Lal R. (2004). Journal of bacterio-
logy, Vol.187, No.8, 2225-2235.
Durimel A., Altenor S., Jean-Marius C., Dumesnil P., Lambert J., Ehrhardt J., Gaspard S. Kinetic and thermodynamic study of
kepone (chlordecone) adsorption on bagasse activated carbon. Soumis.
Durimel A., Passé-Coutrin N., Jean-Marius C., Couspel Dumesnil P., Gaspard S. Thermodynamic and isotherm study of beta-hexa-
chlorocychlohexane (HCH) adsorption onto bagasse activated carbons, re-examination of surface area occupied by the molecule
Soumis.
Durimel A., Laquitaine L., Holliger C., DeAlencastro P., Gros O., Gaspard S. Evidence for HCH biodegrading ability of agri-
cultural soils from Guadeloupe (French West indies) : Identification of Lin Genes involved in HCH degradation pathway. Sou-
mis.
Gaspard S., Altenor S., Dawson E.A., Barnes P.A., Ouensanga A. (2007). Journal of Hazardous Materials, 144, 73–81.
George S.E., Claxton L.D. (1988). Biotransformation of chlordecone by Pseudomonas species. Xenobiotica, 18, 407-416.
Goi A., Trapido M., Palmroth M., Tuhkanen T., (2006). Ozonation and Fenton treatment for remediation of soil – diesel fuel
contaminated soil. Ozone Science and Engineering, 28, 37-46.
Goi A., Trapido M., Tuhkanen T., (2004). A study of toxicity, biodegradability and some by-products of ozonated nitrophenols.
Advances in Environmental Reseach, Vol 8, 3, 303-311.
Haapea P., Korhonen S., Tuhkanen T., (2002). Treatment of industrial landfill leachates by chemical and biological methods :
Ozonation, ozone + hydrogen peroxide, hydrogen peroxide and biological post-treatment for ozonated water. Ozone Science
and Engineering, 24, 369-378.
Haapea P., Tuhkanen T. (2005). Aged Chlorophenol contaminated soil’s integrated treatment by soil washing, ozonation and bio-
logical methods. Environmental Technology, Vol. 26, pp 811-819.
Haapea P., Tuhkanen T. (2006). Integrated treatment of PAH contaminated soil by soil washing, ozonation and biological treat-
ment. Journal of Hazardous Materials B 136, 244- 250.
Harris R.L., Huggett R.J., Slone H.D. (1980). Determination of dissolved kepone by direct addition of XAD-2 resin to water. Anal.
Chem., 52, 779-780.
Heitkamp M.A., Kimerle R.A. (1997). Retrievable organic carbon scavengers for cleaning of contaminated surface water sedi-
ments. US Patent 6,045,700.
Illán-Gómez M.J., García-García A., Salinas-Martinez De Lecea C., Linares-Solano A. (1996). Energy and Fuels, 10, 1108-1114.
Isosaari P., Laine O, Tuhkanen T., Vartiainen T. (2005). Photolysis of chlorinated dibenzo-p-dioxins and dibenzofurans in vege-
table oil : influence of oil quality. Science of Total Environment, Vol 340, Issue 1-3, 1-11.
Isosaari P., Tuhkanen T., Vartiainen T. (2001). Use of olive oil for soil extraction and ultravielet degradation of Polychlorinated
Dibenzo-p-dioxins and Dibenzofurans. Environ. Sci. and Technol., Vol 35, 1259-65.
Isosaari P., Tuhkanen T., Vartiainen T. (2004). Photodegradation of Polychlorinated Dibenzo-p-Dioxins and Dibenzofurans in
Soil with Vegetable Oil. Environ. Sci. & Polluttion Reseach, 11(3), 181-185.








with biological treatment applied to a creosote contaminated soil. Journal of Hazardous Materials, Vol 166, Issues 2-3, 594-602.
Wu F., Tseng R., Juang R. (1999). Journal of Environmental Science and Health - Part A Toxic/Hazardous Substances and En-
vironmental Engineering, 34, 1753-1775.
Zhao J.-L., Ying G.-G., Wang L., Yang J.-F., Yang X.-B., Yang L.-H., Li X., (2009). Determination of phenolic endocrine disrup-
tiong chemicals and acidic pharmaceuticals in surface water of the Pearl River in South China by GC-MS. Science of the total
Environment, 407, 962-974.
Alley E.G., Layton B.R., Minyard J.P. (1974). Identification of photoproducts of insecticides Mirex and Kepone. J. Agric. Food
Chem., 22, 442-445.
Andrade P.S.L., Wheeler W.B. (1974). Biodegradation of Mirex by sewage sludge organisms. Bull. Environ. Cont. Toxicol., 11 (5),
415-416.
Andrade P.S.L., Wheeler W.B., Carlson D.A. (1975). Identification of a Mirex metabolite. Bull. Environ. Cont. Toxicol.,14, 473-
479.
Aparicio M.A., Eiroa M., Kennes C., Veiga M.C. (2007). Combined post-ozonation and biological treatment of recalcitrant was-
tewater from a resin-producing factory. J. Haz Mater., 143(1-2), 285-290.
Baczynski T.P., Grotenhuis T., Knipscheer P. (2004). The dechlorination of cyclodiene pesticides by methanogenic granular sludge.
Chemosphere, 55, 653-659.
Bandala E.R., Andres-Octaviano J. (2006). Removal of aldrin, dieldrin, heptachlor, and heptachlor epoxide using activated car-
bon and/or Pseudomonas fluorescens free cell cultures. Journal of Environmental Science and Health, Part B 41, 553-569.
Bhatt P., Kumar M.S., Mudliar S. (2007). Critical Reviews in Environmental Science and Technology, 37, 165-198.
Bedard D.L., Van Dort H., DeWeerd K.A. (1998). Brominated biphenyls prime extensive microbial reductive dehalogenation of
Aroclor 1260 in Housatonic River sediment. Appl. Environ. Microbiol., 64, 1786-1795.
Benimeli C.S., Amoroso M.J., Chaile A.P., Castro G.R. (2003). Isolation of four aquatic streptomycetes strains capable of growth
on organochlorine pesticides. Bioresource technology, 89, 133-138.
Bertrand J.A., Abarnou A., Bocquené G., Chiffoleau J.F., Reynal L. (2009). Diagnostic de la contamination chimique de la faune
halieutique des littoraux des Antilles françaises : Campagnes 2008 en Martinique et en Guadeloupe. Ifremer, Martinique.
http://www.ifremer.fr/docelec/doc/2009/rapport-6896.pdf. 136 p.
Beunink J., Rehm H.J. (1988). Synchronous anaerobic and aerobic degradation of DDT by an immobilized mixed culture sys-
tem. Appl. Microbiol. Biotechnol., 29, 72-80.
Bhatt P., Kumar M.S., Mudliar S., Chakrabarti T. (2007). Biodegradation of chlorinated compounds - A review. Crit. Rev. Envi-
ron. Sci. Technol., 37, 165-198.
Bocquené G., Franco A. (2005). Pesticide contamination of the coastline of Martinique. Marine Poll. Bull., 51, 612-619.
Borsetti A.P., Roach J.A. (1978). Identification of Kepone alteration products in soil and mullet. Bull. Environ. Contam. Toxicol.,
20(2), 241-247.
Brown W.H., Foote C.S. (2002). Organic Chemistry. 3rd edn, Thomson Learning Inc., USA. Section 2.6B.
Brunet D., Woignier T., Lesueur-Jannoyer M., Achard R., Rangon L., Barthès B.G. (2009). Determination of soil content in chlor-
decone (organochlorine pesticide) using near infrared reflectance spectroscopy (NIRS). Environmental Pollution, 157, 3120-
3125.
Cabidoche Y.-M., Achard R., Cattan P., Clermont-Dauphin C., Massat F., Sansoulet J. (2009). Long-term pollution by chlorde-
cone of tropical volcanic soils in the French West Indies: a simple leaching model accounts for current residues. Environ. Poll.,
157, 1697-1705.
Camacho-Pérez B., Ríos-Leal E., Barrera-Cortés J., Esparza-García F., Rinderknecht-Seijas N., Poggi-Varaldo H.M. (2010 a).
Treatment of soils contaminated with γ-hexachlorocyclohexane in sequential methanogenic-aerobic slurry bioreactors. 14th In-
ternational Biotechnology Symposium, Rimini, Italy. September 2010. Accepted.
Camacho-Pérez B., Ríos-Leal E., Esparza-García F., Barrera-Cortés J., Fava F., Poggi-Varaldo H.M. (2010 b). Bioremediation
of an agricultural soil polluted with lindane in triphasic, sequential methanogenic-sulfate reducing slurry bioreactors. 14th Inter-
national Biotechnology Symposium, Rimini, Italy. September 2010. Accepted.
Kasprzyk-Hordern B., Dinsdale R.M., Guwy A.J. (2009). The removal of pharmaceuticals, personal care products, endocrine
disruptors and illicit drugs during wastewater treatment and its impact on the quality of receiving waters. Water Research, 43, 363-
380.
Jablonski P.E., Phesant D.J., Ferry J.G. (1996). Consversion of Kepone by Methanosarcina thermophila. FEMS Microbiology Let-
ters, 139, 169-173.
Kadir Kadirvelu K., Kavipriya M., Karthika C., Radhika M., Vennilamani N., Pattabhi S. (2003). Bioresource Technology, 87, 129-
132.
Klamerth N., Malato S., Maldonado M.I., Agu ̈era A., Fernández-Alba A.R. (2010). Application of photo-Fenton as a tertiary
treatment of emerging contaminants in municipal wastewater. Env. Sci. Technol., 44, 1792-1798.
Konstantinou I.K., Albanis T.A. (2003). Photocatalytic transformation of pesticides in aqueous titanium dioxide suspensions
using articficial and solar light : intermediates and degradation pathways. Appl. Catal. B: Environ., 42, 319-335.
Kulik N., Goi A., Trapido M., Tuhkanen T. (2006). Degradation of polycyclic aromatic hydrocarbons by combined chemical pre-
oxidation and bioremediation in creosote contaminated soil. Journal of Environmental Management, 78(4), 382-391.
Kumari R., Sududhi S., Suar M., Dhingra G., Raina V., Dogra C., Lal S., Van der Meer J.R., Holliger C., Lal R. (2002). Applied
and Environmental Microbiology, Vol.68, No. 12, 6021-6028.
Lafornara J.P. (1978). J. Wat. Pollut. Control Fed., 50, 4, 617-627.
Le Cloirec P. (2002). Adsorption in water and wastewater treatments, In Handbook of porous solids, F. Schüth, K.S.W. Sing, J. Weit-
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